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Azken mendean zehar, gizakiek hiri- eta herri-guneetan sortutako kutsadura mundu osoko ibai eta 
errekei eragiten dien estres-iturri ohikoenetako bat bihurtu da. Nahiz eta kutsadura-maila murrizteko 
hondakin-uren araztegi (HUA) asko funtzionamenduan ipini diren, araztegiek ez dute lortzen 
kutsadura erabat desagerraraztea eta euren isurketek kutsatzaile desberdin askoren nahasketa 
konplexuak suposatzen dituzte. Isurketa hauen ondorio ekologikoak euren konposizio kimikoaren 
edota ekosistema hartzailean duten kontzentrazioaren araberakoak dira; azken hau, era berean, 
errekek eta ibaiek daramaten emariaren araberakoa delarik. Isurketa urbanoek uraren kalitatean 
duten eragina nahiko ondo aztertuta dagoen bitartean, oraindik ez dago argi zeintzuk diren 
ekosistema-mailako prozesuetan dituzten eraginak. Hori dela eta, tesi honen helburua kutsadura 
urbanoak erreken eta ibaien funtzionamenduan duen eragina aztertzea izan da, bai behaketa eta bai 
manipulazio bidezko esperimentuak konbinatuz.  
Kutsaduraren efektua, ordea, areagotu daiteke hainbat estres-faktorek aldi berean eragiten 
dutenean. Horien artean, aldaketa hidrologikoek berebiziko garrantzia dute, bai naturalki baita giza 
jardueren ondorioz ere ematen direnak, emari baxuek erreka eta ibaien diluzio-gaitasuna murrizten 
baitute. Ondorioz, lehenik eta behin, kutsadura urbanoaren eta ur-eskasiaren arteko elkarreragina 
aztertu nuen erreken funtzionamenduan. Ekosistema-mailako zenbait prozesu aztertu nituen, diluzio-
gaitasun aldakorra zuten isurialde Mediterraneoko 13 erreketan. Erreketako bakoitzean kontrol eta 
inpaktu tramu bat definitu nituen, isurketa urbanoen sarreretatik gora eta behera, hurrenez hurren. 
Kutsadura urbanoak eragin konplexuak izan zituen ekosistemaren funtzionamenduan, baina 
neurtutako prozesu gehienak subsidioa eragin zuten kutsatzaileekiko proportzionalki emendatu ziren, 
materia organiko erabilgarriarekiko, mantenugaiekiko edota konposatu farmazeutiko aktiboekiko, 
alegia. Hortaz, ibai-ekosistemen funtzionamenduan deskribatutako aldakortasuna uraren kimikan 
emandako aldaketek eragin zuten; batez ere, droga farmazeutikoek. Emaitza hauek aditzera ematen 
dute kutsadura urbanoaren efektuak isurketaren izararen ondoriozkoak ez ezik, erreka hartzaileetan 
jasaten duten diluzioaren ondoriozkoak ere badirela, eta gainera, oso kontzentratutako isurketek 
jarduera biologikoak ere bultza ditzaketela.  
Hala ere, araztegien isurketen efektu ekologikoak landa esperimentuen bidez aztertzea, 
isurketetatik gora eta behera dauden erreken tramuak alderatuz alegia, ez ohi da eginkizun erreza; 
orokorrean, isurketen sarreretatik gora dauden tramuak beste hainbat kutsadura-iturriren menpe 
daudelako. Egoera honek manipulazio-bidezko landa-esperimentu batekiko beharra azaleratu zigun 
eta horregatik, BACI (Before-After/Control-Impact) motako diseinua zuen esperimentu bat gauzatu 
nuen. Esperimentuan zehar, tratamendu tertziarioa zuen araztegi baten efluentearen parte bat kutsatu 
gabeko erreka batera isuri genuen eta isurketaren efektu ekologikoak urtebetez aztertu nituen. 
Araztegiaren isurketak, nahiz eta oso diluituta egon erreka hartzailean, aztertutako prozesu 
ekologiko gehienak emendatu zituen, gutxi batzuek ez zuten aldaketarik erakutsi eta biofilmaren 
mantenugai-atxikimendua izan zen murriztutako prozesu bakarra. Hori dela eta, emaitza hauek 
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erakusten dute araztegien isurketek, nahiz eta oso diluituta egon erreka edo ibai hartzaileetan, eragin 
garrantzitsuak izan ditzaketela ekosistemaren funtzionamenduan.  
Tesiko aurreikuspen sendoenetariko bat izan zen araztegien isurketek subsidio-estres motako 
erantzunak eragingo zituztela ibai-ekosistemen funtzionamenduan; betiere, erreka hartzaileetan 
jasango zuten diluzioaren arabera. Gauzatutako landa-esperimentuetan, aitzitik, aztertutako prozesu 
batek ere ez zuen esperotako patroi hura jarraitu. Horregatik, laborategiko esperimentu bat gauzatu 
nuen, zeinetan erreka artifizialak kutsadura-kontzentrazio gradiente baten eraginaren pean jarri 
nituen, erreka-ur garbitik araztegi baten isurketen uretara. Aztertutako prozesu guztien artean, 
biofilmaren biomasa izan zen esperotako subsidio-estres motako erantzuna jarraitu zuen bakarra. 
Araztegiaren isurketak, ordea, prozesu gehienak emendatu zituen, nahiz eta erantzun-patroi 
desberdin eta konplexuak erakutsi zituzten kontzentrazio igoerarekiko. Biofilmaren mantenugai-
atxikimendua izan zen, beste behin ere, araztegien isurketen ondorioz murriztutako prozesu bakarra. 
Era berean, aztertutako prozesu gehienek kutsaduraren legatu-efektu argiak erakutsi zituzten, nahiz 
eta erantzun-patroi konplexuak erakutsi zituzten. Ondorioz, horrelako esperimentuen emaitzek 
kutsadura urbanoaren ondorioak ibai-ekosistemen funtzionamenduan ulertzen lagun gaitzake, baina 
prozesuen erantzunaren konplexutasuna azpimarratzen dute.  
Oro har, tesi honen emaitzek aditzera ematen dute araztegien isurketek efektu garrantzitsuak 
eta konplexuak eduki ditzaketela ibai-ekosistemen funtzionamenduan; bereziki kaltegarriak izan 
daitezkeenak komunitate mikrobiarraren bidez erregulatutako prozesuentzat. Ondorioz, emaitza 
hauek azpimarratzen dute funtsezkoa dela erreken eta ibaien emari ekologikoak mantentzea eta gaur 
egun legediak ezartzen dituen kutsatzaile desberdinekiko mugei doitzea, erreken diluzio-gaitasuna 
gehiago ez murrizteko. Hala ere, ikertzen jarraitzea beharrezkoa da, kutsatzaileen nahasketa 
konplexu hauen ondorio ekologikoak zehaztasunez deskribatzeko, eta hortaz, tratamendu prozesuak 



































1. Kutsadura urbanoa: mundu-mailako ingurumen-arazoa 
1.1. Zerbait berria eguzkipean 
Gizakiak ingurune fisikoa etengabe eraldatzen egon dira euren historiaren 4 milioi urteetan zehar, 
baina McNeill-ek 2000. urtean deskribatu zuen bezala “orain arte inoiz ez da egon ezer XX. 
mendearen bezalakorik”. Azken mende honetan zehar, aurrekaririk gabeko giza populazioaren 
tamainaren hazkuntzarekin batera, baliabideen erauzketaren eta garapen ekonomikoaren emendioa 
ere eman izan dira (1. irudia; Krausmann et al., 2009). Gainera, ingurumen-aldaketak areagotzen 
jarraitu du XXI. mendearen lehenengo bi hamarkadetan (Ripple et al., 2017).  
 
1. irudia: XX. mendean zehar emandako gizakiaren populazioaren tamainaren, baliabideen erabileraren eta garapen 
ekonomikoaren hazkuntza esponentziala. Irudia Krausmann et al. (2009) lanetik hartutakoa da. 
Aldaketa hauek, ordea, ez daude modu uniformean bananduta munduan zehar eta 
orokorrean, areagotu egiten dira hiri- eta herri-guneen inguruan. Nahiz eta hiriek Lurraren gainazal 
totalaren %3a baino ez duten hartzen, mundu-mailako baliabideen kontsumoaren %75aren baino 
gehiagoren erantzuleak dira (Madlener eta Sunak, 2011). Urbanizazioa azken mendea moldatu duen 
indar nagusienetariko bat da, landa-eremutik hiri- eta herri-guneetarako aldaketa masibo bat eragin 
duena, alegia. Aurreko mendearen amaieran, munduko populazioaren %50a baino gehiago jadanik 
hiri- edota herri-eremuetan bizi zen, eta portzentaje honek, gainera,etengabe hazten jarraitzen du 
(Jones eta O´Neill, 2016). Ondorioz, gizakiaren jarduerak orban erabat orokortu eta iraunkorrak utzi 
ditu Lurrean, planetaren erresilientzia eta jasangarritasunerako ezarritako mugetako asko dagoeneko 
gaindituak izan direlarik (Steffen et al., 2015). Errotiko aldaketa hauen emendioak eta 
dibertsifikazioak zientzialarietako asko bultzatu izan ditu aro geologiko berri baten hasiera ezartzera, 
Antropozeno bezala izendatua izan dena (Waters et al., 2016), zeinetan gizakia den Lurra moldatzen 
duten indar geofisiko nagusia (Foley et al., 2005). Antropozenoa zenbait ezaugarrik definitzen dute, 
hala nola, lurzoruaren erabileraren eta azaleraren aldaketek, eraldatutako ziklo biogeokimikoek, 
klimak eta airearen kalitateak edota murriztutako biodibertsitate-mailak (Dudgeon et al., 2006). 
Hortaz, ezin uka daiteke, gizakiaren jarduerak drastikoki eraldatu duela eta eraldatzen ari dela 
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ingurumena, ondorioak Lurreko ekosistema gehientsuenetara hedatuta daudelarik dagoeneko (UNE, 
2019).  
1.2. Errekak eta ibaiak: hari batetik zintzilik  
Errekak eta ibaiak Lurreko ekosistema mehatxatuenen artean aurkitzen dira (Vörösmarty et al., 
2010; Dudgeon, 2013). Ur gezetako sistema hauek ekosistema dinamikoak dira eta ibilgu hezeak 
definitzen dituen mugetatik haratago doan biodibertsitate zabala barneratzen dute. Orokorrean, 
pasaiaren beheko eremuetan agertzen dira eta hortaz, hainbat zonalderen eragina jaso dezakete, 
errekatik ur-gora dagoen drainatze-sarearena, inguruko eremuena, ibar-baso eta hiporreosarena edota 
errekako beheko tramuena, alegia (2. irudia) (Sabater et al., 2009).  
 
2. irudia: Ibai edo erreka baten hiru dimentsiotako egitura, luzetarako, alboranzko eta ardatz bertikalak irudikatzen 
dituena. Irudia domeinu publikokoa da.  
Historikoki, hiri eta herri-guneen hazkuntza nabarmenena erreka eta ibaien, uholde-lautaden 
edota delten inguruan eman izan da, zonalde hauek eskaintzen duten ur-eskuragarritasunaren 
ondorioz (Grimm et al., 2008). Ura baliabide natural oinarrizkoenetarikoa da gizakiontzat eta 
ondorioz, beharrezkoa da helburu domestiko, industrial eta saneamendukoa duten prozesu anitzetan. 
Gizakiaren jarduerak, ordea, ur gezetako sistema hauek errotik eraldatu ditu haien beharretara 
egokitzeko eta hortaz, mundu osoko erreka eta ibai gehienak mehatxupean ipini ditu, larriki kaltetuz 
ekosistema hauen jasangarritasuna, energia erreserbak, uraren segurtasuna edota ekosistemen 
osasuna (Grant et al., 2012), gaur egun oso gutxi direlarik inongo asaldurarik gabe gelditzen diren 
sistemak. Esaterako, Vörösmarty eta lankideek (2010) erakutsi zuten munduko ur gezetako sistemen 
%65a, jadanik, arinki edo larriki mehatxatutako sistemen artean aurkitzen zirela eta gainera, 
munduko populazioaren %80ak baino gehiagok arriskuan zuela urarekiko segurtasuna mantendu 
ahal izatea. Erreka eta ibaiek jasan ditzaketen mehatxurik larrienek ur-baliabideen gehiegizko 
erabilera (3a irudia), uraren kutsadura eta erreka-inguruaren suntsipena (3b irudia), emariaren 
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eraldaketa (3c irudia), ibilguaren sinplifikazio eta kanalizazioa (3d irudia), espezie arrotzen 
inbasioak (3e irudia) eta klima aldaketa (3f irudia) barneratzen dituzte.  
 
3. irudia: Gizakiaren jarduerak ur gezetako ekosistemetan eragin ditzakeen presio-iturri desberdinak: (a)  ureztapen-
kanalak uraren ustiapenerako, (b) kutsadura urbanoaren iturri puntuala eta ibar-basoaren suntsipena, (c) erreka-
inguruko habitataren sekulako eraldaketa, (d) ibilguaren sinplifikazioa, (e) espezie arrotzen inbasioa eta (f) ur-
eskasia. Irudi guztiak Arturo Elosegik eskainitakoak dira.  
1.3. Zenbait indarren aldibereko lana: estresore anitzen papera 
Orokorrean, estresoreak ez ohi dira bakarrik agertzen erreka eta ibaietan; aitzitik, estres-iturri anitzak 
aldi berean agertzen dira, ekosistemetan erantzun ekologiko konplexuak eraginez (Sabater et al., 
2018). Estresore anitzek ur gezetako ekosistemetako komunitate biologikoei eragiten diete 
(Dudgeon, 2010; Sabater et al., 2016), baita haien funtzionamenduari ere (Johnston et al., 2015), 
zeinak azkenik kolokan jar ditzakeen ekosistema hauetatik erator daitezkeen ondasun eta zerbitzuak 
(MEA, 2005).  Hala ere, batzuetan estresore anitzen artean gertatzen diren interakzioek sorpresa 
ekologikoak eragiten dituzte, estresoreen arteko elkarrekintza zuzen eta ez-zuzenen ondorioz gerta 
daitezkeenak (Romero et al., 2018), edo erantzun biologikoen aldakortasunaren ondorioz gerta 
daitezkeenak (Berthelsen et al., 2018), edota ekosistema bakoitzak duen berezko erresistentzia eta 
erresilientziaren ondorioz gerta daitezkeenak (Jackson et al., 2016). Oro har, azken hamarkadetan 
zehar izugarri emendatu dira ur gezetako ekosistemak mehatxa ditzakeen estresoreen kopurua, baita 
euren hedapen geografikoa ere. Esate baterako, Ingurumenaren Agentzia Europarrak (EEA, 2012) 
erakutsi zuen Europako ur gezetako sistemak mehatxatzen zituzten estres-iturri nagusiak kutsadura 
(bai iturri puntualak, baita iturri lausoak ere) eta eraldaketa hidromorfologikoak zirela. Era berean, 
ikerketa berriagoek gehiegizko mantenugaiek sortutako kutsadura ere deskribatzen dute Europako 
erreka eta ibaiak mehatxatzen dituen estres-iturri nagusienetariko gisa (EC, 2015). Estres-iturri 
hauen efektu ekologikoak, ordea, gehienetan bakarka aztertzen dira (O´Brien et al., 2019), baina 
horrek errealitatearen ikuspuntu eta deskribapen sinpleegi bat baino ez du eskaintzen (Dafforn et al., 
8 
 
2016). Ildo horretatik, azken urteetan hainbat proiektu eta ikerketa garatu izan dira, bakarkako 
estresoreen azterketek uzten dituzten gabeziei aurre egiteko. Adibidez, Birk eta lankideek (2018), 
Europan zehar ohikoenak ziren estresore anitzen iturriak zeintzuk ziren aztertzeko burutu zuten 
ikerketa sakon batean, ikusi zuten gehiegizko mantenugaiak eta aldaketa hidrologikoak zirela estres-
iturri ohikoenak, Europako erreken eta ibaien %60a baino gehiagori eragiten zietenak (4. irudia).  
 
4. irudia: Europako errekak eta ibaiak mehatxatzen dituzten estresore anitz desberdinen maiztasuna (Y ardatza). X 
ardatzean bi estresore mota desberdinen arteko konbinazioak irudikatzen dira: “Hydr” = aldaketa hidrologikoak, 
“Nutr” = gehiegizko mantenugaien ondoriozko kutsadura, “Morph” =  ibilguaren aldaketa morfologikoak, “Tox” = 
substantzia toxikoen ondoriozko kutsadura, “Therm/opt” = tenperatura altuek eragindako estresa, “Biol”= espezie 
arrotzen inbasio biologikoak, “Chem” = kutsadura kimikoa.  Irudia Birk et al. (2018) lanetik moldatutakoa da.  
1.4. Kutsadura urbanoaren hazkuntza mundu-mailan 
Azken mendeotan zehar, biologikoki aktiboak diren konposatuen izugarrizko kantitateak askatzen 
ari dira ur gezetako ekosistemetan (Petrovic et al., 2013), zeintzuek arriskuan jar ditzaketen sistema 
hauen biodibertsitatea eta funtzionamendua (Kaushal et al., 2012; Rosi-Marshall et al., 2015). 
Autore askok kutsadura kimikoa estresore anitz bezala definitzen dute bere horretan, erreka eta 
ibaietara helarazten dituen konposatuen nahasketa aldakor eta konplexuengatik (Jackson et al., 
2016). Horrek  materia organikoa (Carey eta Migliaccio, 2009), mantenugaien gehiegizko 
kontzentrazioak, batik bat nitrogeno eta fosforoarenak (Meyer et al., 2005), sedimentu finak 
(Miserendino et al., 2008) eta kutsatzaile organikoak, hala nola, pestizidak, metalak, produktu 
farmazeutikoak, norberaren zainketa eta garbitasunerako produktuak edota debekatutako drogak 
(Rosi-Marshall et al., 2015; Sabater et al., 2016; Aymerich et al., 2017) barneratzen ditu. Errekak eta 
ibaiak substantzia eta konposatu hauen hartzaileak dira eta horregatik, sarrera hauen ondorioak begi-
bistakoak dira Europako sistema gehienetan. Esaterako, Europako erreka gehienek nitrogeno (5a 
irudia) eta fosforo (5b irudia) kontzentrazio altuen ondorioak eta kalteak pairatzen dituzte (Grizzetti 
et al., 2017). Sarrera hauen konposizio eta kontzentrazioa, ordea, beste hainbat faktoreren 
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araberakoa da. Alde batetik, konposizio kimikoa errekaren inguruan nagusitzen den lurzoruaren 
erabileraren araberakoa da, nekazal- edo industria-jarduerak edota herri- eta hiri-guneak 
gailentzearen araberakoa, alegia (Posthuma et al., 2008); horrek definituko ditu nahasketan parte 
hartuko duten konposatu zehatzak (Altenburger et al., 2015). Beste aldetik, sarrera hauen amaierako 
kontzentrazioa erreka edo ibai hartzaileak daraman emariaren araberakoa da, horrek definituko baitu 
ekosistema hartzailearen diluzio-gaitasuna (Rice eta Westerhoff, 2017). Zentzu horretan, 
etorkizunerako aurreikuspenek ez dituzte oso egoera baikorrak islatzen, etorkizun hurbilean espero 
baita erreken emaria gehiago murriztea, aldaketa klimatikoaren edota ur-baliabideen gehiegizko 
erabileraren ondorioz, eta kutsatzaileen kontzentrazioa gehiago emendatzea (Rice eta Westerhoff, 
2017). Horrek  gehiago txirotuko duelarik erreken egoera ekologikoa.  
 
5. irudia: Europako erreka eta ibaietan neurtutako nitrogeno (a, ezkerrean) eta fosforo (b, eskuman) kontzentrazioak. 
Irudia Grizzetti et al. (2017) lanetik hartutakoa da.   
1.5.  Arazoei aurre egiteko ekimenak 
Azken hamarkadetan, ordea, erreken eta ibaien egoera ekologikoaren andeatzeari buruzko ardura 
nabarmenki emendatu da eta horrek legegintza neurri berriak sortu ditu, hala nola, Uraren Esparru 
Arteztaraua (UEA) Europar Batasunean (EB), Ur Garbiranzko Zuzentaraua Amerikako Estatu 
Batuetako Ingurumenaren Babeserako Agentziak garatuta edota Kanadako Babeserako Zuzentaraua. 
Europar Batasunean 2000. urteaz geroztik, UEAk anbizio handiko araudia berria ezarri zuen 
gizakiaren jardueren ondoriozko estres edo presio-iturriak murrizteko eta horrela, EBko erreka eta 
ibai guztiek egoera ekologiko egokia bereganatzeko. Horren ondorioz, EBren kide diren herrialde 
guztiek erreken eta ibaien egoera ekologikoa aztertu behar zuten haien herrialdeetan eta horrez gain, 
monitorizaziorako programak ezarri  inpaktuak gutxitzeko eta egoera ekologikoa hobetzeko. Neurri 
hauei esker, erreken eta ibaien kudeaketarako eta legegintzarako helburuak kutsadura-iturrien 
kontrol hutsetik ekosistemen osotasuna mantentzera igaro dira (Borja et al., 2011; Birk et al., 2012). 
Horrez gain, ingurumena hondakin uren ondorio edo efektu kaltegarriengandik babesteko 
helburuarekin, legegintza-neurri osagarriak garatu dira ur gezetako sistemetara heltzen diren 
kutsatzaileak murrizteko. Horren adibide da Europar Batzordeak 91/271/EEC 1991. urtean  
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ezarritako Hondakin Ur Urbanoen Tratamendurako Zuzentaraua (EC, 1991), jatorri urbano zein 
industrialeko hondakin uren bilketa, tratamendua eta isurketa sustatzen zituena. Gainera, ezarri 
zenetik legedia honek etengabeko berrikuntza eta eguneratzeak jasan ditu, neurri ekologikoetara 
doitu beharreko substantzia eta konposatuen kopurua etengabe emendatuz. Aurrerapen eta garapen 
horiek barneratzen dituzte, esaterako, Europar Batzordeak 2008. urtean ezarritako legedia (EC, 
2008), zeinak kontrol-neurri ekologikoak definitzen zituen kutsatzaile organiko eta ez-organiko 
askorentzat, edota 2012. urtean ezarritakoa, zeinak produktu farmazeutikoak emergentzia-
kutsatzailetzat definitzen zituen eta hortaz, lehentasunezko substantzia arriskutsutzat. Hori dela eta, 
lege hauek ezarritako helburuetara edota muga ekologikoetara doitzeko helburuarekin, jatorri 
urbanoa duten hondakin urak biltzeko, metatzeko, tratatzeko eta garraiatzeko azpiegituren loraldia 
eman da; batez ere, Hondakin Uren Araztegiena (HUA). Esate baterako, azken hamarkadetan 2.500 
araztegi baino gehiago ipini dira funtzionamenduan Espainian (Serrano, 2007) eta 39.000 baino 
gehiago Europan (EUROSTAT, 2017).  
 HUAk herri- eta hiri-guneetan hondakin urak tratatzeko garatu diren aurrerapen teknologiko 
garrantzitsuenetariko bat dira. XX. mendean zehar eskala handian hedatu ziren, kutsatzaile 
kontzentrazio altuen ondorioz osasun publikoan sor zitezkeen arazoak ekiditeko. Beraz, haien 
inplementazioak eskatzen zuen gastu ekonomikoari aurre egin ahal izan zioten herrialdeek asko 
hobetu zituzten haien osasun publiko eta uraren segurtasuna (Vörösmarty et al., 2010). Esate 
baterako, 2015. urtean mundu-mailan hamarretik zazpi pertsonek edateko ur segurua zuten eskura, 
kutsaduraz erabat aske zegoena, eta hamarretik lauk saneamendu zerbitzu egokiak zituzten hondakin 
uren tratamenduei esker (WHO eta UNICEF, 2017). Hala ere, herrialdeen arteko diferentziak 
izugarriak dira edateko urari eta saneamenduari dagokiola. Europar Batasunean, adibidez, 
populazioaren %80ak baino gehiagok, jadanik, tratamendu sekundarioa duten araztegiak dituzte 
eskura hondakin urak tratatzeko, eta tratamendu tertziarioa barneratzen duten araztegien 
eskuragarritasuna %20tik %80ra aldatzen da, herrialdearen arabera (EUROSTAT, 2017). Egoera 
honek, ordea, larriki egiten du okerrera herrialde azpigaratuetan, non 850 milioi pertsonatik gora ez 
baituen edateko ur segururik eskura (6a irudia), non 2.3 mila milioitik gora pertsonek ez baituen 
oinarrizko saneamendu zerbitzurik eskura (6b irudia) eta okerragoa dena, non oraindik ere zenbait 
milioi pertsona hiltzen diren urtero uraren bidez transmititzen diren gaixotasunen ondorioz (WHO 
eta UNICEF, 2017). Herrialde azpigaratuetako legedia askoz ere ahulagoa izan ohi da eta gainera, ez 
da modu egokian ezartzen suposatzen dituzten gastu ekonomiko altuak direla eta (Beyene et al., 
2009). Horren ondorioz, 160 milioi pertsonak baino gehiagok azaleko ura zuzenean erabiltzen du 
Saharaz hegoaldeko Afrikako herrialdeetan eta Ozeanian, eta 900 milioik baino gehiagok ur zikinak 
zuzenean askatzen ditu ingurunera Saharaz hegoaldeko Afrikako, Ozeaniako eta Asiaren erdialdeko 




6. irudia: Munduko populazioaren kopurua oinarrizko zerbitzuak dituena edateko ur segurua lortzeko (a, goian) eta 
saneamendu baldintza egokiak lortzeko (b, behean). Irudia WHO eta UNICEF (2017) txostenetik moldatutakoa da.  
Denborak aurrera egin ahala, aurrerapen esangarriak egin izan dira hondakin uren 
tratamendu prozesuak hobetzeko, eta gaur egun hondakin urak tratatzeko dauden sistemetako askok 
fase primario, sekundario eta tertziarioak barneratzen dituzte (7. irudia). Tratamendu primarioa 
zenbait prozesu fisikotan oinarritzen da, material solidoak eta ur gainean geratzen diren substantziak, 
olioak kasu, kentzeko.  Behin solido arinenak eta astunenak bananduta daudenean kendu egiten dira, 
eta gainontzeko likidoa tratamendu sekundariora bideratzen da. Bigarren fase honetan, uretan 
disolbatutako edota suspentsioan gelditutako mantenugaiak eta konposatu organikoak oxidazio 
prozesuen bidez digeritzen dira, hondakin uraren oxigenoarekiko eskakizun biokimikoa eta 
toxikotasuna murriztuz. Fase honen ondoren ekoiztutako lokatza banandu egiten da, 
mikroorganismoak, materia organikoa eta toxikoak diren beste substantzia asko tratatutako uretatik 
kentzeko. Azkenik, bi fase hauen produktua den ura tratamendu tertziariora bideratzen da, hainbat 
pausu gehigarri dituena konposatu organiko errefraktarioen, mantenugaien, uhertasunaren, metalen 
eta patogenoen murrizketa emateko (Gerba eta Pepper, 2015). Tratamendu tertziarioak, orokorrean, 
mikro iragazkien edota mintz sintetikoen bidez aplikatzen dira, nahiz eta gaur egun beste tratamendu 
fisiko eta kimiko desberdin asko garatzen ari diren, hala nola, koagulazioa, filtrazioa, konposatu 
organikoen karbono aktibatuaren adsortzioa, alderantzizko osmosia, pikortatze aerobikoa, 
ozonizazioa edota degradazio fotokatalitikoa, beste hainbaten artean (Gerba eta Pepper, 2015; 
Ameta, 2018). Prozesuaren azken fase honi esker, araztegitik isuriko den uraren kalitatea 




7. irudia: Hondakin Uren Araztegi (HUA) konplexu baten operazio sistemaren irudikapen eskematikoa, tratamendu 
primario, sekundario eta tertziarioak barneratzen dituena. Irudia domeinu publikokoa da. 
2. Kutsadura urbanoa eta ibai-ekosistemak 
2.1. Urruneko eltzeak urrez, iritsi eta lurrez 
Araztegiak beharrezkoak dira hondakin uren kalitatea hobetzeko isurketak azaleko edo lur azpiko 
uretara askatu eta uraren hornikuntza sistemetan berriro ere barneratu baino lehen (Carey eta 
Migliaccio, 2009). Gainera, kutsadura maila altuekin erlazionatutako sintomak edo zantzuak 
murrizten ere lagun ditzakete, anoxia edo eutrofizazioa kasu (Brack et al., 2007). Ildo horretatik, 
Arroita eta lankideek (2018), adibidez, erakutsi zuten errekako uraren amonio kontzentrazioa 
esangarriki murriztu zela 1.02 ± 0.6 mg N L
-1
tik 0.15 ± 0.1 mg N L
-1
ra Oria Ibaian araztegi bat 
funtzionamenduan ipini eta gero (8. irudia).   
 
8. irudia: Hilabeteko batez besteko amonio kontzentrazioaren (NH4) murrizketa hondakin urak tratatzeko araztegi 
bat funtzionamenduan ipini eta gero (gris koloreko lerro etena) Oria Ibaian (Gipuzkoa, Espainia). Irudia  Arroita et al. 
(2018) lanetik hartutako da.  
Araztegiak, ordea, ez dira gai hondakin uretatik kutsatzaile guztiak eraginkorki garbitzeko 
eta haien isurketek substantzia askoren nahasketa konplexuak suposatzen dituzte oraindik ere ur 
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gezetako ekosistemetan (Rodriguez-Mozaz et al., 2015). Hondakin uren tratamendu biologikoak 
igarotzen dituzten konposatuek era askotariko substantziak barneratzen dituzte, adibidez, 
mantenugaiak (Waiser et al., 2011), materia organikoa (Spänhoff et al., 2007) sedimentu finak 
(Wakelin et al., 2008), patogenoak (Subirats et al., 2017) eta beste hainbat emergentzia-kutsatzaile, 
metalak (Holeton et al., 2011), pestizidak (Kuster et al., 2008), produktu farmazeutikoak (Petrovic et 
al., 2005), norberaren zainketa eta garbitasunerako produktuak (de Solla et al., 2016) edota 
debekatutako drogak (Rosi-Marshall et al., 2015), alegia. Carey eta Migliacciok (2009), esaterako, 
erakutsi zuten tratamendu sekundario osoa betetzen zuen araztegi baten isurketak oraindik ere 
nitrogeno eta fosforo kontzentrazio altuak erakuts zitzakeela, balioak, hurrenez hurren, 15-25 mg N 
L
-1
 eta 4-10 mg P L
-1
 artean zeudelarik. Ondorioz, araztegien isurketek ezin dute erreka edo ibai 
hartzaileen ezaugarriekin bat egin eta horregatik, ondorio kaltegarriak suposa ditzakete 
ekosistemaren osasunean (Hubbard et al., 2016). Alde batetik, isurketek uraren ezaugarri kimikoak 
eralda ditzakete eta fisiko-kimika larriki kaltetu, oxigeno kontzentrazioa murriztuz (Walsh et al., 
2005) edota mantenugai kontzentrazioa emendatuz (Waiser et al., 2011). Baina, beste aldetik, 
isurketek sistema hartzaileen hidrologia ere eralda dezakete, erreken edo ibaien berezko ziklo 
hidrologikoak asaldatuz (Merseburger et al., 2011).  
2.2. Zergatik arduratu beharko ginateke ekosistema-mailako erantzunez?  
Azken hamarkadetan, HUAen isurketek ekosistema hartzaileetan eragin ditzaketen kalteen inguruko 
kezka izugarri emendatu da, eta horrekin bat nabarmen egin du gora gai horrekin lotutako ikerketak. 
Science Direct plataformaren bidez, azken hamarkadan zehar (2009-2019) argitaratu diren lanen 
bilaketa bat egin genuen, “Hondakin Uren Araztegia (wastewater treatment plant)” edo “Hondakin 
Uren Araztegien Isurketa (wastewater treatment plant effluent)” terminoak erabilita. Bilaketaren 
emaitzak guztira 67.200 artikulu kontutan hartu zituen, zeintzuen artean 4.600 artikulu 2019. urteko 
lehenengo hilabeteetan argitaratu ziren. Bilaketa egiteko irizpideetan aurretiaz ezarritako terminoei 
“-aren efektuak (effects of)” gehitzean, ordea, hasierako zenbakia 14.600 argitaratutako artikulura 
murriztu zen. Hala ere, egindako azkeneko bilaketa hau sakon aztertzean, Science Direct 
plataformaren arabera sailkatutako lehenengo 100 artikulu garrantzitsuenen artean, 40 lan araztegien 
tratamendu prozesuak optimizatzeko aurrerapen teknologiko edo metodologikoetan oinarritzen 
ziren. Hurrengo artikulu ugarienek (35) araztegien isurketen efektuak aztertzen zituzten uraren 
kalitatean, bai azaleko baita edateko urak ere kontuan hartuz. Beste 10 artikulu errestaurazio metodo 
eta tresnetan oinarritzen ziren, isurketen berrerabilpena modu seguruan sustatzeko. Eta azkenik, 
sailkatutako 100 artikulu horietatik 15 lanek baino ez zituzten isurketa horien efektu ekologikoak 
edo ekosistema-mailako erantzunen inpaktuak aztertzen. Gainera, horietako gehienek isurketen 
efektuak ekosistemaren egituran aztertzen zituzten bitartean (14), batek baino ez zituen inpaktuak 
ekosistemaren funtzionamenduan aztertzen (1). Hortaz, araztegien isurketen efektuen inguruko lanen 
bilaketa honek azpimarratzen du, jatorri urbanoa duten isurketa edo sarrera hauen inpaktuak 
murrizteko ekimen asko jorratu izan diren arren, ia ez dagoela hartutako neurrien arrakasta 
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ebaluatzen duen lanik. Nahiz eta errekek eta ibaiek oinarrizko zerbitzuak eskaintzen dizkioten 
gizakiaren jarduerari, haien egituraren eta funtzionamenduaren araberakoak direnak, alegia (Perrings 
et al., 2010).  
3. Auziaren iltzea: inpaktuak ekosistemaren egitura eta funtzionamenduan 
Kutsadura urbanoak ekosistemaren egiturari eta funtzionamenduari eragin diezaieke. Ekosistemaren 
egiturak erreken eta ibaien ezaugarri fisiko-kimikoei egiten die erreferentzia, hala nola, ibilguaren 
morfologiari, uraren kalitateari edota komunitate biologikoen konposizioari (mikroorganismoetatik 
animalietaraino). Bestalde, ekosistemaren funtzionamenduak ezaugarri fisikoen eta komunitate 
biologiko horien jarduera bateratuaren ondorioz, erreka eta ibaietan ematen diren energia eta 
materiaren fluxuak erregulatzen dituzten prozesuei egiten die erreferentzia (von Schiller et al., 
2017). Ekosistemaren funtzionamenduak askotariko prozesuak barneratzen ditu, materia 
organikoaren deskonposizioa eta atxikimendua, biofilmaren jarduera entzimatikoak, mantenugaien 
atxikimendua edota metabolismoa, alegia (Sandin eta Solimini, 2009). Ondorioz, bi hurbilketa hauek 
erabat fisikoak diren prozesuetatik komunitate biologikoek erregulatzen dituztenetara hartzen dituzte 
kontutan (Palmer eta Febria, 2012) eta gainera, eskala espazial eta tenporal desberdinak beregana 
ditzakete, adabaki edo habitat eskalatik errekaren tramuetara (Frissell et al., 1986) eta ordu gutxi 
batzuetatik zenbait urtera.  
 Prozesu hauek, orokorrean, ingurumen-estresore desberdin askori erantzuteko gaitasuna 
dute, esaterako, kutsadura kimikoari (Aristi et al., 2015; Ferreira et al., 2015), emariaren erregulazio 
edo ur-abstrakzioari (Arroita et al., 2016; von Schiller et al., 2015) eta emarian eman daitezkeen 
etenaldiei (Acuña et al., 2005; Zoppini et al., 2016), beste hainbaten artean. Ekosistemaren egiturak 
eta funtzionamenduak elkarri eragiten diote eta horregatik, txanpon berdinaren bi aldeak bailiran har 
genitzake (von Schiller et al., 2017). Haien arteko erlazioak, aitzitik, ez dira zertan zuzenak izan 
behar beti, eta askotan ezin izaten da batetik bestea zuzenean ondorioztatu (Cardinale et al., 2012). 
Historian zehar egindako esfortzu gehienak ekosistemaren egitura deskribatzeko metodoak 
garatzeko izan dira, orokorrean ekosistemaren funtzionamendua alde batera utzi delarik (Palmer eta 
Febria, 2012). Hortaz, ez da azken hamarkadetara arte izan ekosistemaren funtzionamenduak 
zientzialarien eta kudeatzaileen arreta piztu duen momentua (Jax, 2010), orduan jabetu izan baikara 
errekak eta ibaiek zerbitzu ekosistemiko askoren oinarria direla (MEA, 2005) eta ondorioz, egoera 
ekologikoa aztertzeko funtsezko osagaiak (EC, 2000).  
3.1. Inpaktuak ekosistemaren egituran 
Aurretiaz aipatu bezala, HUAen isurketek erreka eta ibai hartzaileen ezaugarri hidrologiko eta 
kimikoak eralda ditzakete. Aldaketa hidrologikoei dagokiela, isurketek erreken ur-emariaren berezko 
erregimena asalda dezakete, emaria, uraren abiadura eta batez besteko ibilguaren sakonera eta 
zabalera handituz, hain zuzen (Merseburger et al., 2011). Isurketen sarrera hauek, gainera, bereziki 
garrantzitsuak dira errekaren emaria baxuagoa denean (Wakelin et al., 2008) edota eskualde 
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lehorretan (Brooks et al., 2006), erreka eta ibai hartzaileek daramaten emariaren parte handiena osa 
baitezakete (Rice eta Westerhoff, 2017) eta aldizkako emaria duten errekak iraunkor bihurtu. Egoera 
honek paradoxa bitxi bat islatzen du, non komunitate biologikoen garapen egokia bermatzeko 
beharrezkoa den emaria araztegien isurketek eskaintzen baituten (Boyle eta Fraleigh, 2003), zeinak 
aldi berean uraren kalitatea eta komunitate biologikoen garapen kaltetzen baitituen (Canobbio et al., 
2009). Hortaz, araztegien isurketek uraren kalitatea larriki kalte dezakete, tenperatura eta 
konduktibitate elektrikoa (Merbt et al., 2015) eta mantenugaien (Carey eta Migliaccio, 2009) eta 
kutsatzaileen (Rodriguez-Mozaz et al., 2015) kontzentrazioa handituz, baina uraren pH-a (Englert et 
al., 2013) eta oxigeno kontzentrazioa (Walsh et al., 2005) murriztuz. Baldintza eta ezaugarri hauetan 
emandako aldaketek komunitate biologikoen egitura larriki kaltetuko dute, haien hazkuntza, 
biziraupena, dispertsioa eta ugalketa andeatuz, mikroorganismo (Drury et al., 2013) eta algetatik 
(Corcoll et al., 2015), makrofito (Gücker et al., 2006), bentoseko ornogabe (Ortiz eta Puig, 2007) eta 
arrainetaraino (Northington eta Hershey, 2006). Hori dela eta, HUAen isurketek eragindako aldaketa 
hidrologiko eta kimiko hauek erreka eta ibai hartzaileetako komunitate biologikoen konposizio eta 
ugaritasuna baldintzatuko dituzte, ingurumen-iragazkiak ez ezik presio selektibo osagarriak ere 
ezarriko baitizkietelako. Ondorioz, espezie batzuek kutsatutako errekaren tramuetatik ihes egingo 
dute eta babesa bilatu beste tramu batzuetan (James et al., 2008), edota beste batzuek espezie 
oportunista eta erresistenteagoengatik ordezkatuak izango dira (Miserendino et al., 2008).  
3.2. Inpaktuak ekosistemaren funtzionamenduan 
Nahiz eta ekosistemaren egituran ematen diren aldaketa hauek seguruenik ekosistemaren prozesuak 
ere kaltetuko dituzten (Elosegi eta Sabater, 2013), oraindik ez dago argi zeintzuk izan daitezkeen 
kutsadura urbanoaren efektuak ekosistemaren funtzionamenduan. Erreka eta ibaien prozesuek 
energiaren transferentziarako eta mantenugaien birziklapenerako bide nagusiak adierazten dituzte 
(Tank et al., 2010), komunitate biologikoen jarduera bateratuaren menpe daudenak, 
mikroorganismoetatik arrainetaraino (Tilman et al., 2014). Hortaz, ekosistemaren prozesuak 
ezaugarri fisiko eta komunitate biologikoen jardueraren araberakoak direnez, araztegien isurketek 
seguruenik ekosistemaren funtzionamendua ere kaltetuko dute.  
 Biofilmaren jarduera eta mantenugaien atxikimendua kutsadura urbanoarekiko prozesu 
sentikorrenetarikoak dira; batez ere, araztegien isurketekiko (Martí et al., 2009). Ibai-oheetan hazten 
biren biofilmak komunitate biologiko konplexuak dira, organismo autotrofoz eta heterotrofoz osatuta 
daudenak, algez, zianobakterioz, onddoz eta mikrofaunaz alegia, eta azalera solidoetan hazten 
direnak, polisakarido eta beste polimero batzuek osatzen dituzten matrizeen barnean (Lock, 1993; 
Romaní, 2010). Organismo hauek zelulaz kanpoko entzimak garatzen dituzte materia organikoa 
molekula txikiagoetan eraldatzeko eta hortaz, bakterioen hazkuntza eta mikrobioek erregulatutako 
mantenugai atxikimendurako eskuragarri bihurtzeko (Romaní et al., 2012). Biofilmak ezinbestekoak 
dira disolbatutako materia organikoaren eta mantenugaien atxikipenean, metaketan eta 
transformazioan. Hori dela eta, atal gakoak izan daitezke ekosistemaren prozesu biogeokimikoetan 
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eta mantenugaien dinamika, ekoizpen gordina, CO2 emisio edota materia organikoaren 
deskonposaketaren moduko prozesu gakoak erregulatu (Battin et al., 2016). Esaterako, biofilm 
komunitateak erreka eta ibaietara heltzen den nitrogenoaren  %50-75aren eta fosforoaren %30aren 
atxikipena eta transformazioa erregula dezake (Mulholland, 2004), zeinak jatorri urbanoa duten 
mantenugai-sarreren kalteak arintzen lagundu ditzakeen (Ribot et al., 2013). Ondorioz, biofilm 
komunitateak ingurumen-estresoreekiko oso sentikorrak izan daitezke (Sabater et al., 2007) eta 
hortaz, araztegien isurketen ondoriozko kutsadurarekiko erantzun (Proia et al., 2013).   
 Biofilm komunitateak oinarrizko kokapena du erreken eta ibaien bazka-sarean. Baina haren 
baliabideen eskuragarritasuna ekosistema-mailako beste zenbait prozesuk baldintzatu ohi dute, 
karbonoaren edo mantenugaien atxikimenduak, besteak beste (Rowe eta Richardson, 2001). 
Mantenugaien atxikimenduak, zehazki, uretan disolbatutako mantenugaiak ur-zutabetik atera eta 
partikula-forman immobilizatu edo forma-gaseoso bihurtzen dituen prozesu multzoari egiten dio 
erreferentzia, zeinak molekulek sistema iraunkorki uztea eragingo duen (Newbold, 1996). 
Atxikimendu gaitasunak ibaian behera garraiatzen diren mantenugaien kontzentrazioa murriztu 
dezake, eta horregatik, errekek eta ibaiek berez duten arazketa gaitasunarekin estuki erlazionatutako 
prozesua da, sistema hauek eskain dezaketen zerbitzu ekosistemiko garrantzitsuenetariko bat, hain 
zuzen (Schlesinger eta Bernhardt, 2013). Ekosistema-mailako mantenugaien atxikimendua prozesu 
fisikoek, (uhertasunak edo hiporreoseko ur-emariak, adibidez), kimikoek (xurgapen edo desortzio 
prozesuak esaterako) edota biologikoek baldintza dezakete (Mulholland eta Webster, 2010). 
Gainera, ekosistemaren konpartimentu desberdinetan ere neur daiteke, hala nola, arroken gainean 
hazten den biofilm komunitatean, erreketan metatzen den orbelean, makrofito komunitateetan edota 
sedimentu finetan (Mulholland eta Webster, 2010). Horrela, konpartimentu hauetako bakoitzak 
ekosistema-mailako prozesuan duen eragina aztertzea baimentzen du (Hoellein et al., 2009). 
Edonola, mantenugaien atxikimendua neurtzeko erabil daitezkeen bi hurbilketa horiek (ekosistema-
mailan edo konpartimentu desberdinetan egin daitezkeenak, alegia) komunitate autotrofo eta 
heterotrofoen biomasa eta jardueraren araberakoak izango dira, baita uraren ezaugarri fisiko-
kimikoen araberakoak ere, errekaren emariaren edota mantenugaien kontzentrazioaren araberakoak, 
adibidez. Hortaz, mantenugaien atxikimendua oso sentikorra izan daiteke ingurumen-estresore 
desberdinekiko, hala nola, emariaren erregulazio eta uraren abstrakzioarekiko (Arroita et al., 2016; 
von Schiller et al., 2016), eraldatutako sedimentuen dinamika eta kolmatazioarekiko (Ryan et al., 
2007), uraren gazitzearekiko (Arce et al., 2014) edota HUAetatik eratortzen diren isurketekiko 
(Gücker et al., 2006; Proia et al., 2017). Orokorrean, erreka eta ibaien mantenugaiak atxikitzeko 
gaitasuna altuagoa izan ohi da egoera ekologiko onaren adierazle diren baldintzen pean, baina 
gaitasun hori aise murriz daiteke uraren mantenugai-kontzentrazioa emendatuz doan heinean (Ensign 
eta Doyle, 2006).  
 Ekosistemaren metabolismoa ere jatorri urbanoa duten isurketekiko sentikorra izan daiteke. 
Ekosistema-mailako prozesu honek erreketan eta ibaietan ematen diren bizidunen jarduera 
metaboliko bateratua, energiaren transferentzia eta karbono organikoaren fluxuak islatzen ditu 
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(Battin et al., 2008). Metabolismoak, orokorrean, barneratzen ditu ekoizpen primario gordina (gross 
primary production, GPP), eguzkitik eratorritako energiaz edota karbono iturri ez-organikoez 
baliatuz materia organiko berriaren sormenean oinarritzen dena, eta ekosistemaren arnasketa 
(ecosystem respiration, ER), energia eskuratzeko materia organikoaren oxidazioan oinarritzen dena 
(Odum, 1956). Ekoizpen primario gordina argiaren eskuragarritasunak (Hill et al., 2001), 
tenperaturak (Gillooly et al., 2001) edota mantenugaien kontzentrazioak (Mulholland et al., 2001; 
Roberts et al., 2007) baldintza dezakete; ekosistemaren arnasketa, aldiz, tenperaturak (Yvon-
Durocher et al., 2012) eta materia organikoaren eskuragarritasunak (Acuña et al., 2004), gehienbat. 
Mantenugaien atxikimenduak ahalbidetzen duen modu berean, metabolismoa ere ekosistemaren 
konpartimentu desberdinetan neur daiteke, arroken gainean hazten diren biofilm komunitateetan 
edota makrofito komunitateetan, kasu. Era berean, honek konpartimentu bakoitzak ekosistema-
mailako prozesuan duen eragina aztertzea ahalbidetzen du (Acuña et al., 2011). Bi hurbilketek, bai 
ekosistema-mailakoak baita konpartimentu zehatzenak ere, funtsezko inplikazioak dituztenez 
ekosistemen energia-fluxuan eta materialen birziklapenean, eta gainera erreka eta ibaietako 
komunitate biologikoen bizi-euskarria deskribatzen dutenez, egoera ekologikoaren adierazle 
onenetarikoak dira (Young et al., 2008; Bunn et al., 2010).  Ur gezetako sistema gehienetan, 
fotosintesia eta arnasketa aerobikoa dira materia organikoa sintetizatzeko eta oxidatzeko dauden bide 
garrantzitsuenak. Bi prozesuek uraren oxigeno kontzentrazioan eragiten dute eta horregatik, erreka 
eta ibaien metabolismoa neurtzeko teknika eta metodo gehienak uretan ematen diren oxigeno-
aldaketetan oinarritzen dira (Izagirre et al., 2008; Demars et al., 2015). Berezko ezaugarri guzti 
hauek metabolismoa hainbat ingurumen-estresorerekiko sentikor bihurtzen dute, emariaren 
erregulazioarekiko (Uehlinger, 2000; Hall et al., 2015), lehortearekiko (Timoner et al., 2012), 
kanalizazio edota ibilguaren sinplifikazioarekiko (Hope et al., 2014), eraldatutako sedimentuen 
dinamikarekiko (Young et al., 2008) edota HUAetatik eratorritako isurketarekiko (Aristi et al., 2015; 
Corcoll et al., 2015). Horrez gain, ekosistemaren metabolismoa urtaroen, urteen edota erreken artean 
alda daiteke, ingurumen faktoreen berezko aldaketa naturalen ondorioz (Tank et al., 2010; Bernhardt 
et al., 2018).  Aitzitik, gizakiaren jardueren efektu zuzen eta ez-zuzenek errekek eta ibaiek 
ekosistema-mailako zerbitzuak, mantenugaien asimilazio eta atxikimendua alegia, gauzatzeko duten  
gaitasuna eralda dezakete (Fellows et al., 2006; Mulholland et al., 2008), zeinak metabolismoak giza 
jarduerekiko duen sentikortasuna areagotu baitezakeen, GPP eta ERren magnitudea eta denbora-
patroiak eraldatuz (Arroita et al., 2018; Bernhardt et al., 2018).  Hortaz, mantenugaien, materia 
organikoaren edota kutsatzaileen gehiegizko sarrerak ekosistemaren metabolismoan eragin gehien 
izan dezaketen faktore garrantzitsuenetarikoak dira (Arroita et al., 2018).  
 Azkenik, materia organikoaren deskonposizioa ere jatorri urbanoa duten sarrerekiko 
sentikorrenak diren prozesuen artean dago. Materia organiko larriaren deskonposaketa erreketan eta 
ibaietan energiaren transferentzia eta mantenugaien birziklapenerako dagoen bide nagusienetariko 
bat da (Tank et al., 2010). Erreketara heltzen den materia organikoak aldaketa konplexuen segida 
luze bat jasaten du azkenik materia ez-organikora deskonposatzen den arte eta hortaz, bide detritiko 
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hau ezinbestekoa da mantenugaien eta beste material askoren birziklapenerako (Gessner et al., 
2010). Materia organikoaren deskonposaketak prozesu biotiko eta abiotiko desberdinak barneratzen 
ditu, hala hola, disolbatutako konposatuen lixibiazioa, onddoen eta bakterioen bidezko egokitzapena, 
eta ornogabeen edota abrasio fisikoaren bidezko zatiketa (Hieber eta Gessner, 2002), guztiak 
denboran zehar gainezar daitezkeelarik (Wantzen et al., 2008). Orokorrean, materia organikoaren 
deskonposaketa neurtzeko aurretiaz pisatutako substratuak errekan inkubatu behar dira, denboran 
zehar jasaten duten masa-galdera estimatu ahal izateko (Benfield, 2006). Tradizionalki, “orbel 
poltsen metodoa” da gehien erabili izan den hurbilketa, baina azken urteotan bestelako substratu 
artifizialen erabilera arrakastatsua bihurtu da zientzialarien artean, egurrezko mihi-depresoreen edo 
kotoizko xingolen erabilpena adibidez, hurbilketa sinpleagoak eta estandarragoak izateaz gain, 
orbelaren modu berdinean erantzuten baitute (Arroita et al., 2012; Tiegs et al., 2013). Esan bezala, 
materia organikoaren deskonposaketa prozesu erabat integratzailea da eta horregatik, ekosistemen 
egoera ekologikoaren adierazle onenetarikoa da (Young et al., 2008). Ingurumen-estresore 
askorekiko sentikorra izan daiteke (Chauvet et al., 2016), besteak beste, emariaren 
erregulazioarekiko (Arroita et al., 2015), kanalizazio edota ibilguaren sinplifikazioarekiko (Elosegi 
eta Sabater, 2013), lehortearekiko (Datry et al., 2011), uraren gazitzearekiko (Gómez et al., 2016) 
edota HUAetatik eratorritako isurketekiko (Peters et al., 2013; Ferreira et al., 2015). Zenbait 
ikerlarik erakutsi izan dute mantenugai kontzentrazio altuek materia organikoaren deskonposaketa 
emenda dezaketela, hostoen palatabilitatea emendatzearen ondorioz (Ferreira et al., 2015) edo 
ornogabeen dentsitatea handitzearen ondorioz (Pascoal et al., 2003). Beste ikerlari batzuek, aitzitik, 
erakutsi dute beste kutsatzaile batzuek, metal astunak kasu, materia organikoaren deskonposaketa 
tasak murriztu ditzaketela (Niyogi et al., 2001), errekurtsoak edota kontsumitzaileen komunitateak 
txirotzearen ondorioz.  
4.  “Hipotesi ederrak, gertaera itsusiak” 
1996. urtean Dennis Chitty nazioarteko ospea zuen biologoak, bere ibilbide profesionala 
laburbiltzeko “Benetan lemingek beren buruaz beste egiten dute? Hipotesi ederrak, gertaera 
itsusiak” izenburuko liburua argitaratu zuen (Chitty, 1996). Liburu horretan, Chitty irakasleak bere 
ibilbide profesionalean zehar karraskari txikien populazioetan, leming edo lursaguen populazioetan 
hain zuzen, ematen ziren gorabeherak azaltzeko proposatu zituen hipotesiak testatzeko gauzatu 
zituen esperimentu zenbatezinak deskribatzen zituen. Aldiro, proposatzen zuen “hipotesi eder” batek 
logikoa zirudien baina ez zen egi bihurtzen, eta esperimentuaren ebidentziek proposatutako 
hipotesiaren aurka egiten zuten. Suposatzen dut ekologian diharduten ikerlari gehienek antzeko 
sentsazioak jasango zituztela haien ibilbideen momenturen batean. Nik jakina jasan izan ditudana! 
Baina sentsazio horiek izan dira, hain zuzen ere, itxuraz akatsik gabeko hipotesien aurka doazen 
ebidentzien arrazoiei buruz pentsatzera bultzatu nautenak, zeintzuek antzeko baldintza 
esperimentaletan behatutako kontrako emaitzak azaltzen lagun baitezaketen.  
4.1. Kontrako emaitzen benetako arrazoiak 
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Nahiz eta azken urteotan esfortzu handiak egin kutsadura urbanoak ibai-ekosistemen 
funtzionamenduan eduki ditzakeen efektuak aztertzeko, oraindik ere ez daukagu efektuen inguruko 
irudi argi edo koherente bat (Peters et al., 2013; Kaushal et al., 2014, 2018; Ferreira et al., 2018). 
Ikerketa asko egin dira jatorri urbanoa duten isurketak jasotzen dituzten ibai edo erreketan 
ekosistema-mailako prozesu desberdinak neurtuz, mantenugaien atxikimendu-gaitasuna, 
metabolismoa edota materia organikoaren deskonposaketa, alegia. Ikerketa hauetako askok, ordea, 
kontrako emaitzak erakutsi edo deskribatu ohi dituzte. Esate baterako, lan gehienek atxikimendu 
gaitasun murritzak deskribatzen dituzten bitartean bai fosforo eta bai nitrogenoarentzat (Martí et al., 
2004, 2009; Merseburger et al., 2005, 2011; Kunz et al., 2017), beste lan batzuek emendatutako 
atxikimendu tasak deskribatzen dituzte, batez ere amonioarentzat, jatorri urbanoa duten araztegien 
isurketak jasotzen dituzten erreketan (Ruggiero et al., 2006; Stutter et al., 2010). Eta beste lan 
batzuek, ordea, ez dute efektu esangarririk aurkitzen (Haggard et al., 2001, 2005; Sánchez-Perez et 
al., 2009). Era berean, lan gehienek emendatutako metabolismo tasak, bai ekoizpen primario gordina 
(GPP) baita arnasketa (ER) ere, deskribatzen dituzte isurketen sarreretatik behera (Izagirre et al., 
2008; Aristi et al., 2015; Arroita et al., 2018), baina lan batzuk erantzun metabolikoen murrizketak 
deskribatzen dituzte (Rodríguez-Castillo et al., 2017) edota efektu ez-esangarriak (Sánchez-Perez et 
al., 2009). Azkenik, kontrako emaitzak ere deskribatu izan dira materia organikoaren 
deskonposaketaren kasuan, zeina emendatu (Pascoal et al., 2003; Ferreira et al., 2015; Solagaistua et 
al., 2018), murriztu (Lecerf et al., 2006; Piscart et al., 2009, 2011; Englert et al., 2013) edota eragin 
esangarririk jasan gabe manten (Chadwick eta Huryn, 2003; Abelho eta Graça, 2006; Baldy et al., 
2007) daitekeen kutsadura urbanoaren eraginaren aurrean.  
 Kontrako emaitza hauek iradokitzen dute ekosistemaren funtzionamenduak kutsadura 
urbanoarekiko duen erantzuna beste faktore batzuen araberakoa ere izan daitekeela. Alde batetik, 
erreka eta ibai gehienak aldi berean eragiten duten estresore anitzen menpe daude (Sabater et al., 
2018), aldakortasun hidrologikoaren menpe (Ponsatí et al., 2016), tenperatura altuagoen menpe 
(Acuña et al., 2008) edota kutsadura-iturri lausoen menpe (Brett et al., 2005) alegia, zeintzuek 
kutsadura kimikoaren efektuak estali baititzaketen (Stevenson eta Sabater 2010). Beste aldetik, 
araztegietatik eratorritako isurketen efektuak ekosistema hartzailean duten kontzentrazioaren 
araberakoak izan daitezke, araztegiaren tamainak, hau da araztegiak zerbitzatzen duen populazio 
kopurua, eta erreka edo ibai hartzaileak duen diluzio-gaitasunak definituko dutena (Rice eta 
Westerhoff, 2017). Ekosistema hartzaileen diluzio-gaitasuna denboran zehar aldatzen da erreka edo 
ibai bakoitzaren erregimen hidrologikoarekiko, zeina eskualde klimatikoen (Martí et al., 2009) eta 
urte-sasoien (Petrovic et al., 2011) araberakoa den. Hortaz, araztegietatik eratorritako isurketek 
ekosistema hartzailean duten amaierako kontzentrazioak tarte oso zabala barne hartu dezake. 
Adibidez, Gipuzkoan (Espainiako iparraldean) isurketek sistema hartzailean duten batez besteko 
kontzentrazioa %35 ingurukoa izan daiteke (Gipuzkoako Foru Aldundia, 2015). Eskualde 
mediterraneoetan, aitzitik, balio hauek %100era heldu ahal dira errekak modu naturalean agortzen 
diren urte-sasoietan (Merseburger et al., 2011), efektu ekologiko erabat desberdinei leku emanez. 
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Bestalde, efektuak ekosistema hartzailearen komunitate biologikoen konposizioaren araberakoak ere 
izan daitezke (Segner et al., 2014). Hala ere, kutsadura kimikoaren efektuak ez dira bakarrik estres-
iturriaren intentsitatearen arabera aldatuko; estresarekiko esposizio denboraren (Camargo eta 
Alonso, 2006) edota iraganeko isurketen legatu efektuen (Jarvie et al., 2013) arabera ere aldatuko 
dira. Ildo horretatik, Arroitak eta lankideek (2018) erakutsi zuten HUA baten tratamendu egokiak 
erabat hobetu zituela errekako uraren kalitatea eta egoera ekologikoa, baina sistemaren 
errekuperazioak denbora luzea har zezakeela. Azkenik, kutsadura urbanoaren efektuak 
ekosistemaren funtzionamenduan aztertzen dituzten lan gehienak araztegietatik eratorritako 
isurketetatik gora eta behera dauden tramuen arteko konparaketara mugatzen dira (Drury et al., 
2013), kontuan hartu gabe erreka urbanoetan dauden nahasketa-faktore desberdinek erantzunean 
izan dezaketen eragina.  
4.2. Subsidio-Estresaren Hipotesia 
Aurretiaz aipatutako arrazoi guztien artean, ziur asko ekosistemaren funtzionamenduan behatutako 
kontrako emaitzak arrazoitzeko faktore garrantzitsuenetariko bat araztegietatik eratorritako isurketek 
ekosistema hartzailean duten amaierako kontzentrazioa izango da. “Subsidio-Estresaren Hipotesi” 
klasikoaren arabera (Odum et al., 1979), kutsatzaileak bi talde handitan bana daitezke komunitate 
biologikoetan dituzten eraginen arabera (9. irudia). Substantzia batzuek, mantenugaiek edo materia 
organikoak kasu, jarduera biologikoak bultza ditzakete maximo edo atalase batera heldu arte, non ez 
baitiren gehiago asimilagarriak izango errekaren komunitate biologikoentzako eta hortaz, toxiko 
bihurtu eta jarduera biologikoak murriztuko dituzte maila “normalaren” azpitik (Estresa). Beste 
substantzia batzuk, metal astunak edo pestizidak kasu, beti dira komunitate biologikoentzat 
kaltegarriak eta hortaz, jarduera biologikoak murriztu ohi dituzte kontzentrazioa baxuetan bada ere.  
 
9. irudia: “Subsidio-Estresaren Hipotesia”. Irudia Odum et al. (1979) lanetik moldatutakoa da.  
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Edozein kasutan, konposatu asimilagarriek zein toxikoek ibai-ekosistemen funtzionamenduan 
eragina izan dezakete (Aristi et al., 2015, 2016). Hala ere, haien proportzioen arabera eta ekosistema 
hartzailean duten kontzentrazioaren arabera, zailak dira aurresaten araztegietatik eratortzen diren 
isurketek ekosisteman eragingo dituzten efektuak, subsidioa edo estresa izan baitaitezke jarduera 
biologikoarentzat. Gainera, ziur asko kutsadurak efektu desberdinak izango ditu neurtutako jarduera 
biologikoaren arabera eta hortaz, jarduera biologiko desberdinek erantzun-patroi desberdinak erakuts 
ditzakete (10. irudia). Jarduera biologiko batzuentzat, komunitate biologikoen dibertsitatearentzat 
adibidez, kutsadura estres-iturria izango da eta ondorioz, prozesu hauen tasak kontzentrazio 
baxuenetatik murriztko dira. Beste jarduera biologiko batzuentzat, ordea, kutsadura subsidio-iturria 
izango da eta prozesu hauen tasak emendatuko ditu, jarduera biologikoek erantzun-patroi 
desberdinak ere erakuts ditzaketen arren. Esate baterako, jarduera biologiko batzuek (mantenugaien 
atxikimenduak, deskonposaketa tasak, ekoizpen primario gordinak edota klorofila kontzentrazioak, 
esaterako) Subsidio-Estres moduko erantzun patroiak erakutsiko dituzte, hots, maximo batera arte 
emendatuko dira eta atalase horretatik aurrera, murriztu egingo dira maila “normalen” azpitik. Hala 
ere, jarduera biologiko horiek kontzentrazio desberdinetan ere beregana ditzakete haien jarduera 
maximoak eta ondorioz, jarduera batzuek kutsadura kontzentrazio baxuetan bereganatuko dituzte 
haien maximoak (mantenugaien atxikimendu-gaitasuna, esaterako) baina beste batzuek 
kontzentrazio altuagoetan bereganatuko dituzte maximo horiek (klorofila kontzentrazioa). Azkenik, 
beste aldagai biologiko batzuek, ekosistemaren arnasketak edo biofilmaren biomasak adibidez, ez 
dute Subsidio-Estres moduko erantzun-patroirik jarraituko eta aitzitik, etengabeko hazkuntza edo 
emendioa erakutsiko dute kutsadura kontzentrazioarekiko. Ondorioz, tesi honetan zehar ekosistema-
mailako prozesu desberdinen erantzuna aztertu dut, prozesu bakar baten erantzuna deskribatu 
beharrean, kutsadura urbanoak ekosistema-mailako funtzioetan eragin ditzakeen efektuen erantzunik 
ahalik eta argiena lortzeko.  
 
10. irudia: HUAetatik eratorritako isurketek ekosistema hartzailean duten amaierako kontzentrazioaren arabera, 
ekosistema-mailako prozesuek erakuts ditzaketen erantzun-patroi desberdinen irudikapen eskematikoa. Hortaz, 
esperoko nuke isurketa urbanoek neurtutako erantzun biologikoetako batzuk murriztea (adibidez, komunitate 
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biologikoen dibertsitatea), beste batzuk emendatzea (esaterako, ekosistemaren arnasketa edota biofilmaren biomasa) 
eta beste batzuetan, ordea, subsidio-estres moduko erantzun-patroiak eragitea (mantenugaien atxikimenduan, 
ekoizpen primario gordinean edota materia organikoaren deskonposizioan, alegia).  
 
5. Helburuak 
Tesi honek kutsadura urbanoak erreken eta ibaien funtzionamenduan sortzen dituen efektuak 
aztertzen ditu, bai behaketa eta bai manipulazio bidezko esperimentuak konbinatuz, landa zein 
laborategikoak, eta erantzun ekologikoak maila desberdinetan neurtuz, biofilm mailatik ekosistema 
osora. Zehazki, gure helburua ondorengo galdera zehatzei erantzutea izan da:  
1. Zeintzuk dira kutsadura urbanoaren eta ur-eskasiaren arteko elkarrekintzen efektuak ibai-
ekosistemen funtzionamenduan?  
2. Zeintzuk dira modu egokian tratatutako eta oso diluitutako araztegi baten isurketaren 
efektuak ekosistemaren egitura eta funtzionamenduan?  
3. Zelan erantzuten dute ekosistema-mailako prozesu desberdinek araztegien isurketaren 
kutsadura-kontzentrazio gradiente baten aurrean? Zeintzuk dira kutsadurak eduki ditzakeen 
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Erreka urbanoak kutsaduraren eta aldaketa hidrologikoen eraginaren pean daude, zeintzuek aldi berean 
sistema horien diluzio-gaitasuna eta kutsatzaileen amaierako kontzentrazioa baldintzatzen baitituzten. Guk 
kutsadura urbanoaren eta ur-eskasiaren arteko eragin bateratuak aztertu genituen, diluzio-gaitasun tarte 
zabala estaltzen zuten 13 erreka mediterraneotan. Erreka horietako bakoitzean kontrol eta inpaktu tramu 
bana ezarri genituen, hondakin-uren sarreretatik gora eta behera, hurrenez hurren. Tramuetako bakoitzean 
biofilmaren hazkuntza tasa eta mantenugaien atxikimendu-gaitasuna, materia organikoaren deskonposizioa 
eta tramu-mailako mantenugaien atxikimendua eta metabolismoa neurtu genituen. Hondakin-uren isurketek 
erantzun konplexuak eragin zituzten ekosistemaren funtzionamenduan. Orokorrean, prozesu funtzional 
gehienak emendatu zituzten, materia organikoaren deskonposizioa eta biofilmaren fosforo atxikimendu-
gaitasuna izan ezik, azken hauek kutsatzaile kontzentrazioaren emendioarekiko murriztu baitziren. Prozesu 
gehienek erantzun-patroi linealak jarraitu zituzten kutsadura gradientearekiko, eta prozesu batek ere ez 
zuen esperotako subsidio-estres moduko erantzun-patroirik erakutsi. Erreken funtzionamenduan behatutako 
aldakortasunaren erantzule nagusiak uraren ezaugarri kimikoak izan ziren, batez ere droga desberdinen 
kontzentrazioa, nahiz eta erantzun-patroiak aztertutako prozesuaren araberakoak izan ziren. Oro har, ibai-
ekosistemen funtzionamenduak kutsadura urbanoarekiko erakutsi zuen erantzuna, batez ere, hondakin-uren 
isurketen izaeraren eta isurketek erreka hartzailean jasaten duten diluzioaren araberakoa izan zen. 
Keywords: Wastewater; nutrients; pharmaceutically active compounds (PhACs); hydrology; subsidy-











Urbanizazioaren emendioak eta giza populazioaren hazkuntzak erreka urbanoen funtzionamendua 
kaltetzen dute eta uraren kalitatean ondorio lazgarriak dituzte (Kaushal et al., 2015). Herri- eta hiri-
guneek biologikoki aktiboak diren substantzia eta konposatu desberdinenen nahasketa konplexuak 
isurtzen dituzte etengabe ur ingurunetara (Rice eta Westerhoff, 2017). Orokorrean, herrialde 
garatuetan ekoiztutako hondakin-urak araztegietan (Hondakin-uren araztegiak, HUA) tratatzen diren 
bitartean, herrialde azpigaratuetan ekoiztutako hondakin-uren bi heren baino gehiago isurtzen dira, 
oraindik ere, erreka eta ibaietara inolako tratamendurik gabe (EEA, 2018). HUAek ingurunera hel 
daitezkeen mantenugaiak, materia organikoa eta patogenoak nabarmenki murrizten dituzte, baina ez 
dira gai erabat desagerrarazteko eta hortaz, haien isurketek oraindik ere kutsatzaile desberdin asko 
barneratzen dituzte, hala nola, mantenugaiak eta materia organikoa (Carey eta Migliaccio, 2009), 
metal astunak (Deycard et al., 2014), eta mikro-kutsatzaile organikoak, adibidez, pestizidak, 
garbiketa eta zaintza-produktuak edota konposatu farmazeutikoki aktiboak  (KFAk) (Kuzmanovic et 
al., 2015; Mandaric et al., 2018). Substantzia horietako batzuk, metal astunak kasu, toxikoak dira eta 
orokorrean jarduera biologikoak murrizten dituzte. Beste substantzia batzuek, aitzitik, mantenugaiek 
esaterako, jarduera biologikoak atalase batera arte emenda ditzakete (subsidioa), baina kontzentrazio 
altuagoetan jarduera biologikoak murriztuko dituzte (estresa), Subsidio-Estres gisa ezagutzen den 
erantzun-patroia emanez (Odum et al., 1979).  
 Kutsaduraren efektuak areagotu daitezke aldi berean estresore anitzen eraginaren pean 
dauden erreketan, esaterako, emendatutako tenperaturen edo aldaketa hidrologikoen pean dauden 
erreketan (Sabater et al., 2018). Estresore anitzen artean, estres hidrologikoak berebiziko garrantzia 
dauka; batez ere, erreka iraunkorrak iragankor bihurtzen dituenean, aldaketa klimatikoaren edota ur-
abstrakzioaren ondorioz (Acuña et al., 2014). Eskualde lehor eta erdilehorrak, Mediterraneoa kasu, 
estres hidrologikoaren ondorioz gehien mehatxatutako eskualdeak dira eta ondorioz, haien 
gehiegizko andeaketak ingurumen-arazo larriak eragin ditzake. Baldintza naturaletan, erreka 
mediterraneoak urtaroen arteko emari aldaketa handiak erakusten dituzte, zehazki, udazkenean eta 
udaberrian zehar ematen diren uholde handiak eta udan jasaten dituzten emariaren murrizketa 
gogorrak (Sabater eta Tockner, 2010), erreka hauen diluzio-gaitasuna larriki kaltetu egiten denean, 
alegia. Etorkizunerako aurresandako aldaketa globalaren baldintzen pean, HUAen isurketek erreka 
hartzaile askoren emarian kontribuzio handiagoa izango dutela uste da (Döll eta Schmied, 2012; 
Rice eta Westerhoff, 2017). Hortaz, sistema hauetan ezartzen den ur-errekurtsoen erabilerak eta 
kudeaketak bereziki sentikor bihurtzen ditu erreka mediterraneoak estresore kimiko eta 
hidrologikoen elkarreraginarekiko (Skoulikidis et al., 2017).  
 Uraren kutsadurak eta aldaketa hidrologikoek komunitate biologikoengan dituzten eraginak 
nahiko aztertuta izan diren arren (adibidez, Sabater et al., 2016; Rodríguez-Castillo et al., 2017; 
Romero et al., 2018; Tornés et al., 2018), oraindik ez dago argi zeintzuk diren ondorioak 
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ekosistemen funtzionamenduan. Ekosistemaren funtzionamenduak ekosistemetan ematen diren 
materia eta energiaren fluxuak adierazten ditu, baina orain arte erreken eta ibaien egoera ekologikoa 
ebaluatu duten monitorizazio lan gehienek modu isolatuan baino ez dute aztertu (von Schiller et al., 
2017). Hori dela eta, kutsadura kimikoak erreken funtzionamenduan duen eragina aztertzeko orain 
arte egindako lan gehienek emaitza kontrajarriak baino ez dituzte deskribatu. Adibidez, kutsadurak 
erreken metabolismoan eragin ditzakeen efektuak aztertzen dituzten lanen artean, gehienek 
emendatutako jarduera metabolikoak deskribatzen dituzte hondakin uren isurketetatik behera 
(adibidez, Aristi et al., 2015), baina badaude beste lan batzuk ere murrizketak (adibidez, Rodríguez-
Castillo et al., 2017) edota efektu ezak (adibidez, Sánchez-Pérez et al., 2009) deskribatzen 
dituztenak. Era berean, kutsadura urbanoaren eraginak erreken mantenugaien dinamikan aztertzen 
dituzten lan gehienek hondakin uren isurketetatik behera murriztutako atxikimendu-gaitasunak 
deskribatzen dituzten arren (adibidez, Martí et al., 2004), badaude beste lan batzuk emendatutako 
(Stutter et al., 2010) edota aldaketarik gabeko (adibidez, Haggard et al., 2005) atxikimendu-
gaitasunak ere deskribatzen dituztenak. Ildo horretatik, emaitza desberdinak ere deskribatu izan dira 
materia organikoaren deskonposizioari dagokiola, emendatutako (adibidez, Pascoal et al., 2003), 
murriztutako (adibidez, Englert et al., 2013) edota eragin esangarririk jasan gabe mantendutako 
(adibidez, Baldy et al., 2007) deskonposizio-tasak deskribatuz. Hori dela eta, sendotasunik gabeko 
emaitza kontrajarri horiek isurketen izaeraren, sistema bakoitzaren diluzio-gaitasunaren edota 
ekosistemaren funtzio bakoitzak duen erantzunaren araberakoak izan daitezke, prozesuetako batzuk 
emendatu eta beste batzuk murriztu daitezkeelako (Pereda et al., 2019).  
 Ondorioz, esperimentu honetan kutsadura urbanoaren eta aldaketa hidrologikoen arteko 
elkarreragina aztertu genuen ibai-ekosistemen funtzionamenduan. Helburu horrekin, 13 erreka 
mediterraneo aukeratu genituen, HUAetan tratatutako edo inolako tratamendurik gabeko efluenteak 
jasotzen zituztenak, eta diluzio-gaitasun desberdina aurkezten zutenak. Guk aurresan genuen bai 
efluente motak baita efluente bakoitzak sistema hartzailean zuen amaierako kontzentrazioak ere, 
kutsadura urbanoak erreka bakoitzean eragingo zuen inpaktua definituko zuela. Ondorioz, 
esperimentuan iragarri edo aurresan genuen (i) hondakin uren isurketek uraren ezaugarri fisiko-
kimikoak kaltetuko zituztela eta kutsatzaileen kontzentrazioak emendatuko zituztela, (ii) uraren 
ezaugarri kimikoetan emandako aldaketa horiek ekosistemen funtzionamendua eraldatuko zutela 
hondakin uren efluenteetatik behera, tasa metabolikoak, deskonposizioa edota biofilmaren hazkuntza 
emendatuz, baina mantenugaien atxikimendu-gaitasuna murriztuz, eta (iii) kutsadura urbanoaren eta 
aldaketa hidrologikoen arteko elkarreraginak azalduko zuela erreken funtzionamenduan 
deskribatutako aldakortasuna.  
Material eta metodoak 
Ikerketa-area eta esperimentuaren diseinua 
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Ikerketa hau Ebro Ibaiaren behealdeko ibaiadar txikietan burutu genuen (Iberiar Penintsulako ipar-
ekialdean) (1. irudia). 2 eta 4 ordenen arteko 13 erreka aukeratu genituen, basoak eta lehorreko  
nekazal jarduerak nabarmentzen ziren kareharriz osatutako drainatze-arroetatik igarotzen zirenak. 
Erreka guztiek urtaroen arteko emariaren aldakortasun gogorra jasaten zuten klima 
mediterraneoaren, uraren abstrakzioaren edota lurpeko uren ustiapenaren ondorioz. Erreketako 
bakoitzean bi tramu definitu genituen, bat efluente urbanoen sarreretatik gora (kontrola) eta beste bat 
behera (inpaktua). Ikerketarako errekak 2015eko udazkenetik 2016ko udaberrira aztertu genituen.  
 Esperimentuak errepikatutako bloke osoen berezko diseinua jarraitu zuen (EBO, Casella, 
2008), non aztertutako 13 errekek blokeak adierazten zituzten, erreka bakoitzean ezarritako bi 
tramuek esperimentuaren manipulazioa  eta burututako bi laginketek denboran zehar errepikatutako 
neurketak. Uraren ezaugarri kimikoak, hots, aldagai fisiko-kimikoak, mantenugaiak eta konposatu 
farmazeutikoki aktiboak (KFAk), bi laginketetan (2015eko udazkena eta 2016ko udaberria) neurtu 
genituen bitartean, hidrologia eta erantzun funtzionalak bigarren laginketan baino ez genituen 
aztertu. Erreka bakoitzean, kontrol eta inpaktu tramuak elkarrengandik ahalik eta gertuen ezarri 
genituen eta hortaz, haien arteko distantzia ehunaka metro gutxi batzuetatik kilometro batzuetara arte 
aldatzen zen sistema txiki eta handienetan, hurrenez hurren. Arreta berezia ipini genuen aukeratutako 
tramuetan presarik edo beste ibaiadarren baten sarrerarik ez egoteko, horrelako nahasketa faktoreek 
kutsadura urbanoaren efektuak estal ditzaketelako. Azkenik, inpaktu tramuek 500 eta 7.000 biztanle 
baliokideren arteko herri txikietatik eratortzen ziren araztegietan tratatutako edo inongo 




1. Irudia. Ebro Ibaiaren behealdeko laginketa-puntuak. Triangelu beltzek HUAetan tratatutako efluenteak jasotzen 
dituzten puntuak adierazten dituzte eta puntuek, ordea, inolako tratamendurik gabeko efluenteak jasotzen dituzten 
errekak. Lodiera handiagoa duen lerroak Ebro Ibaia adierazten du, eta lodiera txikiagoa dutenek ibaiadarrak. 
Irudiaren behealdeko eskumako aldean gehitutako mapek laginketa-puntuen kokapena adierazten dute Ebro Ibaiaren 
arroan, eta Europan.  
Uraren ezaugarri kimikoak 
Tenperatura (T), pH-a, eroankortasun elektrikoa (EE) eta uraren oxigeno disolbatuaren (OD) 
kontzentrazioa eskuko zundak erabiliz neurtu genituen (WTW Multi 350i and WTW 340i SET, 
WTW Wissenschaftlich, Weilheim, Alemania; YSI ProODO handled; YSI Incorporated, Yellow 
Springs, OH, AEB). Bestalde, tramu bakoitzean hartutako ur-laginak zuzenean iragazi genituen (0.7 
µm-ko poro-tamaina zuten aurretiaz erraustutako filtroen bidez, Whatman GF/F, Whatman 
International Ldt., Kent, Erresuma Batua) eta izoztu, zegozkien analisiak burutu arte.  Uretan 
disolbatutako fosforo erreaktiboaren (DFE) kontzentrazioa [molibdatoaren metodoa (Murphy eta 
Riley, 1962)] eskuz neurtu genuen argi-iturri bikoitza zuen UV-1800 UV-Vis espektrofotometroa 
erabiliz (Shimadzu, Shimadzu Corporation, Kyoto, Japonia). Anioi [nitrato (N-NO3
-
) eta nitrito (N-
NO2
-
)] eta katioi [amonio (N-NH4
+
)] nagusien kontzentrazioa, ordea, kromatografia bidez aztertu 
genuen Dionex ICS-5000 ioi kromatografo baten bidez (Dionex Corporation, Sunnyvale, AEB). 
Azkenik, uretan disolbatutako karbono organikoaren (DKO) kontzentrazioa oxidazio katalitiko bidez 
neurtu genuen, TNM-1 modulu batera akoplatutako Shimadzu TOC-V CSH analizatzaile bat erabiliz 
(Shimadzu Corporation, Kyoto, Japonia). 
Bestalde, konposatu farmazeutikoki aktiboen (KFAk) kontzentrazioa ere neurtu genuen, ur 
urbanoetan dauden mikrokutsatzaile ugarienetakoak kontsideratuak baitira. Orokorrean, konposatu 
horiek kutsatzaile sasi erresistentetzat hartzen dira, ur-inguruneetan edota komunitate biologikoetan 
kalte larriak eragin ditzaketelako (Ellis, 2006). KFAen konposatuen analisiak Gros eta lankideek 
(2012) deskribatutako metodologiari jarraiki burutu genituen. Laburki azalduta, analisiak konexiorik 
gabeko fase edo egoera solidoen erauzketari jarraiki, ioiak atxikitzeko tandem masa espektrometriei 
(UHPLC-QqLIT-MS2) bateratutako zehaztasun altuko irudikapena ahalbidetzen duen kromatografia 
likidoaren bidez egin genituen. Alde batetik, banaketa kromatografikoak 5500 QTRAP hibrido 
hirukoitzak ioiak atxikitzeko lau errenkadako masa espektrometroari bateratutako, uraren 
ezaugarrien azterketarako zehaztasun altuko irudikapena baimentzen zuen kromatografia likidoan 
oinarritzen zen sistemaren bidez egin genituen (Applied Biosystems, Foster City, CA, AEB), ioien 
iturri azkarra zen aerosol bat erabiliz. Bestalde, kuantifikazioa isotopoen diluzioaren bidez egin 
genuen. Azkenik, analisietan lortutako datu guztiak Analyst 1.5.1 softwarea erabiliz lortu eta 
prozesatu genituen. Konposatu farmazeutiko aktiboen (KFAk) analisiak egiteko jarraitutako 
metodologiaren informazio zehatzagoa Mandaric eta lankideek (2018) egindako lanean aurki 




Erreken parametro hidraulikoak kalkulatzeko, uraren batez besteko abiadura eta emaria hain zuzen, 
tramu bakoitzean NaCl gatzaren  bat-bateko adizioak egin genituen, eta denboran zehar 
eroankortasun elektrikoak (EE) marrazten zuen kurbak erabiltzen genituen. Kontrol eta inpaktu 
tramu bakoitzaren datuak egun berdinean lortzen genituen. Uraren batez besteko abiadura 
kalkulatzeko (m s
-1
), aukeratutako tramuaren distantzia eroankortasun maximoak tramu amaierara 
heltzeko behar zuen denboragatik zatitzen genuen. Uraren emaria kalkulatzeko masa-balantzearen 
hurbilketa erabili genuen, zeinetan eroankortasun elektrikoaren datuak kloruro kontzentrazioaren 
baliokide bezala erabili baikenituen (Martí eta Sabater, 2009). Gainera, tramuetako bakoitzean 
habitat fisikoa ere deskribatu genuen, ibilgu bustiaren  zabalera neurtuz 10 metrotik behin. Horrez 
gain, tramu bakoitzean uraren maila neurtzeko zundak kokatu genituen (Solinst Levelogger Edge 
3001; Solinst Canada Ltd., Georgetown, AEB), esperimentuak iraun bitartean presio absolutua eta 
uraren tenperatura neurtzeko. Ondoren, datu horiek presio atmosferikoarekiko zuzentzen genituen, 
tramuetako batzuetan kokatutako beste zunda batzuek erregistratutako datuen bidez (Barologger, 
Solinst Levelogger Edge 3001). Azkenik, datu horiek erabilita estres hidrologikoaren hurbilketa bat 
kalkulatu genuen tramu bakoitzeko, uraren maila5 cm-tik behera mantendu zeneko egun kopuru 
totalaren bidez (Acuña et al., 2005).  
Erantzun-aldagaiak 
Erreken erantzun funtzionala habitat eta ekosistema-mailako prozesu desberdinak neurtuz aztertu 
genuen. Alde batetik, habitat-mailako erantzunak biofilmaren jardueraren, biomasaren hazkuntza 
tasa eta uretan disolbatutako fosforo erreaktiboa atxikitzeko gaitasuna neurtuz, eta komunitate 
mikrobiar heterotrofoaren jardueraren bidez aztertu genituen, materia organikoa deskonposatzeko 
zuten gaitasuna neurtuz. Beste aldetik, ekosistema-mailako erantzuna tramu-mailako zenbait 
prozesu-gako neurtuz aztertu genuen, tramu-mailako mantenugai-atxikimenduaren eta 
metabolismoaren bidez, alegia.  
Biofilmaren funtzionamendua 
Biofilmaren jarduera biomasaren hazkuntza-tasaren eta uretan disolbatutako fosforo erreaktiboa 
(DFE) atxikitzeko gaitasunaren bidez neurtu genuen biofilm-eramaileak izeneko substratu 
artifizialak erabiliz. Biofilm-eramaileak azalera-bolumen erlazio oso altua duten substratu artifizial 
txiki batzuk dira, orokorrean akuarioetan erabiltzen direnak biofilmaren atxikimendua errazteko. 
Horregatik, erreketan egindako beste ikerketa batzuetan ere, substratu estandar gisa erabiliak izan 
dira (Baldwin et al., 2003; Elosegi et al., 2018). Guk esperimentuan plastikozko eramaile kubikoak 
erabili genituen (2.5 cm-ko kuboak, SERA GmbH D52518, Heinsberg, Alemania). Lehenengo 
laginketan, tramu bakoitzean 5 biofilm-eramaile kokatu genituen zoriz aukeratutako bost lekuetan 
(2015eko udazkena), pitaren bidez zuhaitzen sustraiei edota metalezko barrei lotuta. Biofilmaren 
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hazkuntza ahalbidetzeko 6 hilabetez utzi genituen errekan inkubatzen eta denbora hori igaro 
ondoren,  jaso genituen (2016ko udaberria).  Jaso ondoren, errekako urarekin mantentzen genituen 
plastikozko pote ilunetan eta laborategira garraiatzen genituen, non, zuzenean entsegu bat burutzen 
baikenuen biofilmak uretan disolbatutako fosforo erreaktiboa atxikitzeko zuen gaitasuna neurtzeko. 
Behin entsegua amaituta, biofilm-eramaileak plastikozko poltsa txikietan banaka izozten genituen 
ondorengo biomasaren neurketarako.  
 Biofilmaren uretan disolbatutako fosforo erreaktiboaren atxikimendu-gaitasuna aztertzeko 
(DFEAG, µg P h
-1
), lehenik eta behin biofilm-eramaileak aklimataziorako sortutako soluzio baten 
200 mL-tan inkubatu genituen agitatzaile orbital baten bidez (inkubaziorako baldintzak: 30 min, 100 




) (Agitator-Incubator INF-66123 
Multitron Standard, BIOGEN Científica S.L., Madril, Espainia),  mikromantenugaien 
eskuragarritasuna bermatzeko diseinatu genuena [1:5 karbonatutako Perrier ur-minerala (Nestlé, 
Vergèze, Frantzia): desionizatutako ura]. Aklimatazioaren ondoren, biofilm-eramaileak banaka 
murgiltzen genituen soluzio berdinaren 60 mL-tan baina fosforoa gehituta (K2HPO4, 10 mM = 310 
mg P L
-1
), 5 µM-eko amaierako kontzentrazioa lortzeko (155 µg P L
-1
), eta baldintza berdinetan 
inkubatzen genituen beste ordubetez. Amaierako kontzentrazio hori aukeratu genuen 
biofilmarentzako asebetetze-baldintzak ziurtatzeko baina aldi berean, inkubazioan zehar 
mantenugaien beherakada ikusi eta mantenugaien atxikimendua kalkulatu ahal izateko. 
Inkubazioaren ondoren, pote bakoitzetik 10 mL ur iragazten genituen pote bakoitzetik (0.7 µm-ko 
poro-tamaina, Whatman GF/F) eta laginak izoztuta mantentzen genituen zegozkien analisiak burutu 
arte. Kolonizatutako substratuekin batera, kontrol tratamenduak edo zuriak ere inkubatzen genituen 
kolonizatu gabeko biofilm-eramaileak erabiliz (n = 3 inkubazioko). Azkenik, biofilmaren 
fosforoaren atxikimendu-gaitasuna zurien eta kolonizatutako substratu artifizialen arteko batez 
besteko fosforo kontzentrazioaren diferentziaren bidez kalkulatu genuen, betiere inkubaziorako 
erabilitako ur-bolumena (L) eta denbora (h) kontutan hartuta. 
 Biofilm-eramaileak errekan inkubatzen egon ziren 6 hilabeteetan emandako biomasaren 




), eramaileetan hazitako biofilma erauzten genuen. 
Horretarako, eramaileak 100 mL ur desionizatuan sartzen genituen eta zelulak apurtzeko erabili ohi 
den ultrasoinuen Brandson sonikadore baten bidez (Branson Ultrasonic TM, Branson Ultrasonic 
Corporation, Emerson Electric, AEB) biofilma banatzen genuen, pultsuen hiru minutu (%70eko 
anplitudean) eta anplitude berdinean baina modu konstantean aplikatutako bi minutu konbinatuz. 
Eramaile bakoitzetik lortutako nahasketa (“biofilm-zopa”) aurretiaz pisatutako beira-zuntzezko 
filtroetan iragazten genuen (0.7 µm-ko poro-tamaina, Whatman GF/F), lehortu (70 ºC, 72 h), pisatu, 
erraustu (500 ºC, 5 h) eta berriro ere pisatzen genituenak errautsik gabeko pisu lehorra kalkulatzeko 
(EGPL). Ondoren, errautsik gabeko pisu lehorraren balioak substratu artifizialen azaleragatik eta 
errekan inkubatzen egon zireneko egun kopuruagatik zuzentzen genituen, lortutako emaitzak azalera 
unitateko eta egun bakoitzean emandako hazkuntzagatik adierazteko.  
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Materia organikoaren deskonposizioa 
Materia organikoaren deskonposizioa (MOD) makal kanadarraren tratatu gabeko egurrarekin 
(Populus nigra x canadensis, Moench) egindako mihi-depresoreak (makiltxoak, 15 x 1.8 x 0.2 cm) 
erabiliz neurtu genuen (Arroita et al., 2012). Egurrezko makiltxoak banaka identifikatu, zulatu, 
lehortu (70ºC, 72 h) eta pisatu genituen. Mihi-depresore bakoitza pitarekin lotu genuen eta erreka 
bakoitzeko tramuetako bakoitzean zoriz aukeratutako 5 lekuetan kokatu genituen, pitaren bidez 
zuhaitzen sustraiei edota metalezko barrei lotuta. Makiltxoak errekan 6 hilabetez inkubatzen egon 
ondoren, jaso genituen. Behin errekatik ateratzean, makiltxoak laborategiko iragazki-paperean 
banaka gorde genituen  eta laborategira eraman. Laborategian makiltxoak urarekin garbitu genituen 
haien gainazalean gera zitezkeen partikula mineralak kentzeko, lehortu (70ºC, 72 h), pisatu, erraustu 
(500ºC, 5 h) eta berriro ere pisatu genituen errautsik gabeko pisu lehorra kalkulatzeko (EGPL). 
Esperimentuan erabilitako makiltxo guztien hasierako pisu lehorra lixibiazioagatik zuzendu genuen, 
Arroitak eta lankideek (2012) deskribatutako prozedura berdinari jarraiki. Horrez gain, 
esperimentuan zehar makiltxoetako batzuk apurtu egin ziren eta kasu horietan, errekuperatu genituen 
makil zatien azalera erreferentzia gisa erabilita, mihi-depresoreen masa totala estimatu genuen. 
Materia organikoaren deskonposizio tasak eredu esponentzial negatiboari jarraiki kalkulatu genituen 
(Petersen eta Cummins, 1974). Hala ere, aztertutako errekek desberdintasun handiak erakutsi 
zituztenez tenperaturari dagokiola, gradu-egunetan oinarritutako koefizienteak erabili genituen 
(kgradu-egun), datuak tenperaturaren efektuagatik zuzentzeko (Cummins et al., 1989). Gradu-egunen 
kalkulurako, makiltxoak errekan inkubatzen egon artean 0ºC-tik gorako gradu-egunen tenperatuaren 
batura egin genuen (hau da, makiltxoak errekan inkubatzen egon zireneko tartean, uraren eguneko 
batez besteko tenperaturak gehitu genituen uraren maila neurtzeko zundek erregistratutako datuen 
bidez).  
Tramu-mailako mantenugaien atxikimendua 
Tramu mailako mantenugaien atxikimendua amonioarentzat (NH4
+
, NH4Cl moduan) eta uretan 
disolbatutako fosforo erreaktiboarentzat (DFE, KH2PO4 moduan) neurtu genuen bat-bateko adizioen 
bidez (Martí eta Sabater, 2009). Bi mantenugaiak errekako uraren 30 litrotan disolbatu genituen 
NaCl gatzarekin batera, trazatzaile kontserbadore hidrologiko gisa erabiltzen genuena (Bencala et 
al., 1987). Aztertutako tramuen artean, hirutan ezin izan genuen mantenugaien atxikimenduaren 
kalkulurako adiziorik egin, tramuak erabat lehor baitzeuden edota erabat gelditutako uren 
deskonektatutako ur-putzu isolatuak baino ez baitzituzten erakutsi. Laginketa bakoitzean, 
prestatutako soluzioa bat-batean askatzen genuen errekako tramu bakoitzaren goialdean, errekako 
urarekin nahasketa azkarra ziurtatzen zen lekuetan. Tramu abkoitzaren amaieran, eroankortasun 
elektrikoaren (EE) balioak 10 segundoro automatikoki hartzen genituen EE neurtzeko eskuko zunda 
baten bidez (WTW 340i SET), adizioaren hasieratik baldintza basalak itzuli arte. Errekan askatutako 
ur-masa gazia tramuaren amaieratik igarotzen zen heinean, 25 ur-lagin hartzen genituen mantenugai 
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bakoitzarentzat, zuzenean iragazten genituen (0.7 µm-ko poro-tamaina, Whatman GF/F) eta izoztuta 
mantentzen genituen zegozkien analisiak burutu arte. Azkenik, mantenugaien atxikimenduaren 
metrikak kalkulatzeko masa-balantzea erabili genuen, eta mantenugaien atxikimendu-gaitasuna 




), bai uretan disolbatutako fosforo 
erreaktiboarentzat (DFEAA) baita amonioarentzat (NH4AA) ere. Horrela, ur-zutabeak azalera eta 
denbora unitateko atxikitzen duen mantenugaien masa edo kantitatea kalkulatu genuen (Martí eta 
Sabater, 2009) 
Tramu-mailako metabolismoa 
Ekosistema-mailako metabolismoa ibilgu irekiaren hurbilketa erabiliz neurtu genuen, egunean zehar 
uretan emandako uraren oxigeno disolbatuaren aldaketen bidez (Odum, 1956). Lehenik eta behin, 
aztertutako erreken tramuetako bakoitzean hidraulikoki homogeneoak ziren azpi-tramuak ezarri 
genituen. Horrela, azpi-tramuetako bakoitzean oxigeno disolbatua  (OD) eta tenperatura neurtu 
genituen 5 minututik behin 24 orduko tarteetan, tramu bakoitzaren hasieran eta amaieran kokatu 
genituen oxigeno-zunda optikoak erabiliz (YSI 6150 connected to YSI 600 OMS; YSI Inc., Yellow 
Springs, OH, AEB). Azpi-tramu bakoitzaren baldintza hidraulikoen arabera, emaitzak estazio bateko 
edo bi estazioko metodoaren bidez aztertu genituen. Guztira, estazio bateko metodoa uraren 
abiaduraren (v) eta berraireztapen koefizientearen (k)  arteko erlazioa 3 aldiz baino luzeagoak ziren 5 
azpi-tramutan erabili genuen (3v k
-1
), eta bi estaziodun metodoa, ordea, gainerako tramuetan 
(Reichert et al., 2009). Mendiko neurketen aurretik eta ondoren, zunda guztiak batera murgiltzen 
genituen aireztatutako urarekin betetako ontzi batean, zundak haien artean kalibratu ahal izateko. 
Berraireztapen koefizienteak (k) kalkulatzeko gaueko erregresioaren metodoa jarraitu genuen 
(Hornberger eta Kelly, 1975). Ahal izan genuen kasu guztietan gau osoko datuak erabili genituen 
erregresioaren kalkulurako, baina lortutako emaitzak estatistikoki esangarriak ez baziren, 
ilunabarraren ondorengo denbora-tarte desberdinak erabili genituen (5 edo 3 ordu, adibidez) 
erregresioaren balioak hobetzeko. Bestalde, uraren bidaiatze-denbora (T, min) kalkulatzeko, azpi-
tramu osoak barneratzeko egin genituen ondoz ondoko gatz adizioen eroankortasun maximoak tramu 
amaierara heltzeko behar zuen denboragatik zatitzen genuen neurtzen genuen (Hubbard et al., 1982). 
Azkenik, egunean ematen ziren uraren oxigeno disolbatuaren (OD) gorabeheren bidez ekosistemaren 





). Ekosistemaren arnasketa gauen zehar emandako oxigeno disolbatuaren ekoizpenaren 
eta egunean zehar emandako oxigeno disolbatuaren arnasketaren bidez kalkulatu genuen, zeina 
aztertu nahi genuen egunaren aurreko ilunabarraren eta ondorengo egunsentiaren arteko 
metabolismo garbiaren balioen interpolazio zuzenaren bidez kalkulatzen genuen. Ekosistemaren 
metabolismo garbia aztertutako 24 ordu horietan emandako metabolismo garbiaren baturaren bidez 
kalkulatu genuen. Eta azkenik, ekoizpen primario gordina arnasketaren eta metabolismo garbiaren 




Aurretiaz aipatutako informazioa erabilita, sei datu-matrize sortu genituen. Lehenengo matrizeak 
uraren zortzi ezaugarri kimikoak barneratzen zituen (hots, pH-a, eroankortasun elektrikoa (EE), 
oxigeno disolbatua (OD) eta amonio, nitrito, nitrato, disolbatutako fosforo erreaktiboaren eta 
karbono organikoaren kontzentrazioak). Bestalde, ur-laginetan detektatutako 80tik gorako konposatu 
farmazeutiko aktiboak (KFAk) haien egitura kimikoaren eta akzio-mekanismo zehatzaren arabera 
sailkatu genituen, eta horrela, beste aldagai berri batzuk sortu genituen haien kontzentrazioen 
baturaren bidez (S1 Taula, S1 Apendizearen barnean). Ondorioz, bigarren datu-matrizeak biozida 
moduan sailkatu genituen 8 konposatu farmazeutiko aktiboen taldeak barneratzen zituen (hala nola, 
AbMakrolidoak, Metronidazola, Ofloxazinoa, Ronidazola, Sulfametoxazola, Tiabendazola, 
Trimetropina eta Lebamisola), eta hirugarren datu-matrizeak, aitzitik, droga ez-biozida gisa sailkatu 
genituen 21 konposatu farmazeutiko aktiboen taldeak barneratzen zituen (Azetaminofena, ARBak, 
Benzodiazepina, β-Blokeaitzaileak, Karbazepamina, CCBak, Klopidogrela, Fibratea, 
Glibenklamidea, H2Antagonistak, Iopromida, Henle-lakioko diuretikoak, Loratadinea, NSAIDak, 
Opioideak, Salbutamola, SSRIak, Statina, Tamsulosina, Trazodonea eta Benlafaxinea). Bestalde, 
laugarren datu-matrizeak sei ezaugarri hidrologiko barneratzen zituen (zehazki, Tenperatura, Uraren 
emaria, Bustitako perimetroaren zabalera, Uraren batez besteko abiadura, Ibilguaren sakonera eta 
Estres hidrologikoa). Bosgarren datu-matrizeak neurtutako zazpi erantzun funtzionalak barneratzen 
zituen (hau da, biofilmaren biomasaren hazkuntza-tasa (BHT) eta uretan disolbatutako fosforo 
erreaktiboa atxikitzeko gaitasuna (DFEAG), materia organikoaren deskonposizioa (MOD), tramu-
mailako mantenugaien atxikimendua uretan disolbatutako fosforo erreaktiboarentzat (DFEAA) eta 
amonioarentzat (NH4AA) eta ekosistema-mailako metabolismoa (ekoizpen primario gordina, EPG, 
eta ekosistemaren arnasketa, EA). Azkenik, seigarren datu-matrizeak laginketa-puntuen kokapen 
geografikoa barneratzen zuen (latitudea eta longitudea, hain zuzen).  
 Behin datuen forma eta kolinealitatea aztertu genuela (Tukey, 1977), aldagai bakarreko 
edota aldagai anitzeko analisiak burutu genituen Tratamenduaren efektuak aztertzeko (Kontrola vs. 
Inpaktua).  Gainera, bi laginketetan neurtu genituen uraren ezaugarri kimikoei zegozkien aldagaietan 
(aldagai fisiko-kimikoak, eta mantenugaiak, bioziden eta droga ez-bioziden kontzentrazioak, hain 
zuzen) Denboraren efektua ere aztertu genuen (Udazkena vs. Udaberria), uraren ezaugarri kimikoen 
diferentziak urtaroen arabera aldatzen ziren edo ez ikusteko. Aitzitik, denboraren efektua ezin izan 
genuen aztertu erreken ezaugarri hidrologikoetan ezta erantzun funtzionaletan ere, bigarren 
laginketan (2016ko udaberrian) baino ez baikenituen neurtu. 
 Dimentsio anitzeko eskalamendu ez-metrikoa (DAEeM, Legendre eta Legendre, 2012), 
erreferentziarik gabeko ordenamendurako teknika, erabili genuen uraren ezaugarri kimikoen, 
hidrologiaren eta erreken erantzun funtzionalaren gradiente nagusiak distantzia Euklideoen bidez 
aztertzeko (2. irudia). Bariantzaren aldagai anitzeko analisia (Anderson, 2001; McArdle eta 
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Anderson, 2001) erabili genuen, distantzia Euklideoetan oinarrituta ere, Tratamenduaren eta 
Denboraren efektu nagusiak, baita haien arteko interakzioaren efektuak ere, aztertzeko (2. taula). Bi 
pausuak Rko “vegan” paketearen metaMDS() eta adonis2() funtzio zehatzak erabilita burutu 
genituen (Oksanen et al., 2018); p-balioak 9999 permutazio erabiliz kalkulatu genituen. Aldagai 
bakarreko analisien kasuan, aldagai anitzeko analisietan aztertutako efektu berdinen eragina 
aztertzeko, efektu mistoen ereduak erabili genituen (Pinheiro eta Bates, 2000), zegozkien efektuaren 
tamainak ere kalkulatuz (1. taula). Efektuaren tamainen balioak ingurumen aldagai eta aldagai 
funtzional indibidualei ezarritako eredu mistoen osteko parametroen estimaren bidez kalkulatu 
genituen. Azken analisi horiek Rko “nlme” paketearen lme() funtzioa erabiliz burutu genituen 
(Pinheiro et al., 2018). Horrez gain,  MuMIn (Barton, 2018) eta sjPlot (Lüdecke, 2018) paketeak ere 
erabili genituen, R
2
-aren balio estatistikoak eta irudikapen grafikoak lortzeko, hurrenez hurren.  
 Azkenik, erreken erantzun funtzionalaren eta uraren ezaugarri kimikoen edota hidrologikoen 
arteko erlazioak aztertzeko, aldagai anitzeko eta aldagai bakarreko analisiak burutu genituen. 
Aldagai anitzeko analisien kasuan, erredundantzia-analisiak (EDA, Legendre eta Legendre, 2012) 
erabili genituen, pausuz pausuko aldagaien aukeraketarekin eta bariantzaren partizioarekin 
konbinatuz (Borcard et al., 1992). Hala ere, erreken erantzun funtzionalak eskala desberdinetan 
neurtu genituenez, analisiak egin baino lehen datuak batez besteko balioa kenduz eta desbiderapen 
estandarrarengatik zatituz estandarizatu genituen. Horrez gain, aldagai funtzionalak espazialki auto-
korrelatuta zeudenez, analisiak egin baino lehen datuek erakusten zuten tendentzia espaziala kendu 
genuen (auto-korrelazio espazialak asko eragiten baitu ereduen aukeraketa-prozesuan). Alabaina, 
erantzun-aldagaien tendentzia espaziala kendu genuenez, aldagai esplikatzaileen beste datu-
matrizeetan ere kendu genuen. Aldagaien pausuz pausuko aukeraketa bi urratsetan aplikatu genuen. 
Alde batetik, pausuz pausuko prozedura aplikatu genuen (lau) eredu partzial onenak aukeratzeko, 
hau da, erreken erantzun funtzionalaren aldagai anitzeko aldakortasuna hobeto azaltzen zuten 
ereduak aukeratzeko. Horretarako, uraren ezaugarri fisiko-kimikoak, biozidak, droga ez-biozidak eta 
hidrologia, bakoitza bere aldetik aztertu genituen. Hortaz, eredu esplikatzaile horiek EDA eredu 
partzial (independente) bezala izendatu genituen (3. taula). Prozedura horietako bakoitzean 
aukeratutako aldagaiak konbinatuz, ekosistemaren funtzionamendua azaltzen zuen eredu ez-zuhurra 
lortu genuen, lau aldagai-taldeen artean 13 aldagai esplikatzaile baino ez barneratzen zituena (ikus 3. 
taulan). Aurretiaz deskribatutako prozedura honek talde bakoitzaren aldagaien arteko auto-
korrelazioa kontutan hartzen zuen (bioziden artekoa, ezaugarri hidrologikoen artekoa, …), baina ez 
zuen kontutan hartzen, ordea, talde desberdinetan sailkatutako aldagaien artean egon zitekeena. Hori 
dela eta, bariantzaren inflazio faktoreek eta ondoren egindako bariantzaren partizioak (3. irudia), 
erakusten zuten sortutako EDA eredu ez-zuhurrak auto-korrelazio espazialaren iturri desberdinak 
eduki zitzakeela. Ondorioz, bigarren urratsean, pausuz pausuko aldagaien aukeraketa osagarria 
burutu genuen aurretiaz aukeratutako 13 aldagai esplikatzaileetan. Horri esker EDA eredu zuhurra 
lortu genuen (4. taula eta 4-5. irudiak). Azkenik, aldagai bakarreko analisien kasuan, eredu zuzen 
orokortuak (EZO) aplikatu genituen (Madsen etaThyregod, 2010 ) (5. taula eta 6. irudia).  
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 Datu analisi guztiak burutzeko R software askea erabili genuen (R Core Team 2017). 
Gainera, garatutako R kodea (S2 Apendizea) eta datuak (S3 Apendizea) lan honekiko osagarriki 
eskaintzen ditugu jarraitutako metodoak guztiz errepikatu ahal izateko. 
Emaitzak 
Uraren ezaugarri kimikoak 
Hondakin uren efluenteek esangarriki kaltetu zituzten uraren ezaugarri kimikoak hamahiru 
erreketako Inpaktu tramuetan (2A.1 Taula, S3 Taula eta S1 Irudia). Efluenteen sarretatik behera pH-
a eta uraren oxigeno disolbatua (OD) esangarriki murriztu ziren, nahiz eta eroankortasun elektrikoa 
(EE) ez zen esangarriki aldatu Kontrol eta Inpaktu tramuen artean (1A.1 Taula, S4-S5 Taulak). 
Efluenteek, gainera, esangarriki emendatu zituzten mantenugai gehienen kontzentrazioa, nitrito, 
amonio, disolbatutako fosforo erreaktiboaren eta karbono organikoaren kontzentrazioak alegia, 
nitratoaren kontzentrazioa izan ezik, ez baitzen esangarriki aldatu aztertutako Kontrol eta Inpaktu 
tramuen artean (1A.1 Taula, S4-S5 Taulak). Horrez gain, ezaugarri kimiko horietako batzuk bi 
laginketa-sasoien artean aldatu ziren, nahiz eta tratamenduaren eta denboraren arteko interakzioa ez 
izan estatistikoki esangarria, tratamenduen arteko diferentziak ez zirela denboraren araberakoak 
erakutsiz (2A.1 Taula, S4-S5 Taulak). Alabaina, uraren oxigeno disolbatuaren (doitutako R
2
 = %37), 
pH-aren (doitutako R
2
 = %24) eta nitritoaren (doitutako R
2
 = %94) kasuan ezin ezik, hondakin uren 
efluenteek edota denboran zehar errepikatutako laginketek uraren ezaugarrietan azaltzen zuten 
aldakortasuna minimoa izan zen.  
1. Taula. Hondakin uren efluenteen (Tratamendua) eta laginketa-sasoien (Denbora) efektuaren tamaina, bai aldagai 
esplikatzaile baita funtzionalentzat ere. Emaitzak Kontrolekiko alderatuz Inpaktu tramuetan eta udazkenekiko 
udaberrian behatutako aldaketaren portzentaje gisa adierazten dira. Denboraren efektuaren tamaina (udazkena vs. 
udaberria) Uraren Ezaugarri kimikoentzat baino ez genuen kalkulatu, gainontzeko aldagaiak behin bakarrik neurtu 
baikenituen (udaberrian). Tratamenduak eta Denborak eragin esangarririk ez badute, efektuaren tamainak ez dira 
erakusten (gidoiaren bidez adierazita). Tratamenduak eta Denborak eragin esangarria badaukate, ordea, efektuaren 
tamainak dagozkien balioekin adierazten dira. Kasu horietan, gezi berdeek aldaketa positiboak adierazten dituzte eta 






A) Uraren ezaugarri kimikoak 
    1) Ezaugarri fisiko-kimikoak eta mantenugaiak 
pH ↓ 3 ↑ 2 
EE (µS cm
-1
)  -  ↓ 11 
OD (mg L
-1
) ↓ 40 ↑ 25 
NO3
-
 (mg N L
-1
)  -   -  
NO2
-
 (mg N L
-1
) ↑ 1000  -  
NH4
+
 (mg N L
-1
) ↑ 107 ↓ 0.3 
DFE (mg P L
-1
) ↑ 48 ↓ 3 
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DKO (mg C L
-1
) ↑ 59 - 
    2) Bioziden kontzentrazioa 
AbMakrolidoak (ng L
-1
) ↑ 259  -  
Lebamisola (ng L
-1
) ↑ 3071  -   
Metronidazola (ng L
-1
)  -  ↓ 31500 
Ofloxazina (ng L
-1
) ↑ 730 ↓ 48 
Ronidazola (ng L
-1
)  -   -  
Sulfametoxazola (ng L
-1
)  -  ↓ 87 
Tiabendazola (ng L
-1
)  -   -  
Trimetropina (ng L
-1
) - - 
    3) Droga ez-bioziden kontzentrazioa 
Azetaminofena (ng L
-1
) ↑ 23629 ↑ 93 
ARBak (ng L
-1
) ↑ 2369  -  
Benzodiazepinak (ng L
-1
) ↑ 471  -  
Β-Blokeatzaileak (ng L
-1
) ↑ 19840  -  
Karbazepamina (ng L
-1
) ↑ 1242  -  
CCBak (ng L
-1
) ↑ 370  -  
Klopidogrela (ng L
-1
) ↑ 2000 ↓ 100 
Fibrateak (ng L
-1
) ↑ 3836  -  
Glibenklamida (ng L
-1
)  -   -  
H2Antagonistak (ng L
-1
)  -   -  
Iopromida (ng L
-1
) ↑ 800 ↑ 767 
Henle-lakioko diuretikoak (ng L
-1
) ↑ 1545  -  
Loratadinea (ng L
-1
)  -   -  
NSAIDak (ng L
-1
) ↑ 2210  -  
Opioideak (ng L
-1
) ↑ 4833  -  
Salbutamola (ng L
-1
)  -  ↑ 600 
SSRIak (ng L
-1
)  -   -  
Statina (ng L
-1
) ↑ 912  -  
Tamsulosina (ng L
-1
)  -   -  
Trazodonea (ng L
-1
) ↑ 2000  -  
Venlafaxina (ng L
-1
) ↑ 1350 - 
B) Hidrologia 





)  -   -  
Zabalera (m)  -   -  
Batez besteko abiadura (m s
-1
)  -   -  
Sakonera (m)  -   -  
Estres hidrologikoa (egunak) - - 
C) Ekosistemaren funtzionamendua 




) ↑ 83  -  
Biofilmaren fosforo atxikimendu-gaitasuna (µg P h
-1
) ↓ 111  -  




)  -   -  




) ↑ 11650  -  




)  -   -  
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) ↑ 138  -  




) - - 
Hondakin uren efluenteek (Tratamendua), laginketa-sasoiek (Denbora), eta Tratamenduaren 
eta Denboraren arteko interakzioak, uraren bioziden kontzentrazioan eragin esangarria izan zuten 
(2A.2 Taula, S7 Taula and S3 Irudia). Biozideetako batzuek, Metronidazola, Ronidazola, 
Sulfametoxazola, Tiabendazola eta Trimetoprima alegia, ez zuten desberdintasun esangarririk 
erakutsi tramuen artean, baina beste batzuk esangarriki emendatu ziren Inpaktu tramuetan, hala nola, 
AbMakrolidoak, Lebamisola eta Ofloxazina (1A.2 Taula, S8-S9 Taulak). Horrez gain, bioziden 
kontzentrazioa esangarriki aldatu zen laginketa-sasoien arabera, eta tratamenduaren eta denboraren 
arteko interakzioa ere estatistikoki esangarria izan zen (2A.2 Taula, S8-S9 Taulak), bioziden 
kontzentrazioa laginketa-sasoien arabera alda zitekeela erakutsiz. Lebamisola, Metronidazola eta 
Ofloxazinaren kasuan, hondakin uren efluenteek eta laginketa-sasoiek behatutako aldakortasunaren 
%90a baino gehiago azaldu zuten. 
2. Taula. Ingurumen-aldagai esplikatzaileei eta aldagai funtzionalei aplikatutako bariantzaren permutazio-bidezko 
aldagai anitzeko analisiak. Kasu bakoitzean, aldagai anitzeko aldakortasuna distantzia Euklideoen matrizearen bidez 
adierazi genuen, zeina Tratamendu (Kontrol vs. Inpaktu), Denbora (2015eko udazkena vs. 2016 udaberria) eta haien 
arteko interakzioaren arabera banandu genuen. Lagindutako erreken artean, bi ez ziren analisian barneratu (La Sènia 
eta Els Reguers), faltan zituztelako datuetako batzuk (teknika honek ezin baitio datuen desorekari aurre egin). Hortaz, 
analisi honetarako 11 erreka baino ez ziren kontutan hartu. Azkenik, askatasun-graduak aldakorrak izan daitezke, 
aldagaietako bakoitzak eskura dituen laginketa-sasoien arabera (bat vs. bi). 
Iturria n, d.f. MS F-balioa p-balioa R
2
 (%) 
A) Uraren ezaugarri kimikoak  
    1) Ezaugarri fisiko-kimikoak eta mantenugaiak  
Tratamendua 1, 43 44,67 8,92 0,014 13 
Denbora 1, 43 11,21 4,10 0,004 3 
Tratamendua x Denbora 1, 43 1,83 0,67 0,637 - 
    2) Bioziden kontzentrazioa  
Tratamendua 1, 43 17,87 3,05 0,110 - 
Denbora 1, 43 14,54 3,03 0,001 6 
Tratamendua x Denbora 1, 43 9,35 1,99 0,021 4 
    3) Droga ez-bioziden kontzentrazioa  
Tratamendua 1, 43 115,17 4,60 0,058 13 
Denbora 1, 43 22,19 2,28 0,041 3 
Tratamendua x Denbora 1, 43 21,67 2,23 0,046 2 
B) Hidrologia  
Tratamendua 1, 21 178,60 1,06 0,331 - 
Denbora - - - - - 
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C) Ekosistemaren funtzionamendua  
Tratamendua 1, 21 19,31 4,76 0,002 16 
Denbora - - - - - 
 Droga ez-bioziden kontzentrazioa esangarriki altuagoa zen Inpaktu tramuetan (2A.3 Taula, 
S11 Taula eta S5 Irudia). Nahiz eta droga ez-biozida gehienak Inpaktu tramuetan esangarriki 
emendatu ziren, bereziki nabarmena izan zen Azetaminofenaren, ARBen, β-Blokeatzaileen, 
Fibratoen, Henle-lakioko diuretikoen eta NSAIDen kontzentrazioen kasuan (1A.3 Taula, S12-S13 
Taulak). Hala ere, droga ez-biozida ez ziren esangarriki aldatu tramuen arabera, hala nola, 
Glibenklamidak, H2Antagonistak, Loratidinea, Salbutamola, SSRIak eta Tamsulosina (1A.3 Taula, 
S12-S13 Taulak). Horrez gain, laginketa-sasoiak (Denbora) baita Tratamenduaren eta Denboraren 
arte interakzioak ere, eragin estatistikoki esangarria izan zuten (2A.3 Taula, S12-S13 Taulak), 
tramuen arteko desberdintasunak laginketa-sasoien araberakoak izan daitezkeela erakutsiz.  
Hidrologia 
Erreken ezaugarri hidrologikoak aldaketarik jasan gabe mantendu ziren hondakin uren efluenteen 
aurrean, Inpaktu tramuetako uraren batez besteko abiadura, emaria, tenperatura, ibilgu hezearen 
zabalera, sakonera eta estres hidrologikoa, alegia (2B Taula, S16-S17 Taulak). Hortaz, hondakin 
uren efluenteek ez zuten eragin esangarririk izan erreken hidrologian (2B Taula, S15 Taula eta S7 
Irudia).  
Ekosistemaren funtzionamendua 
Hondakin uren efluenteek eragin esangarria izan zuten erreken funtzionamenduan, nahiz eta 
efektuak askoz ere nabarmenagoak ziren errekak tratatu gabeko efluenteak jasotzen zituztenean (2C 
Taula, 2. irudia and S19 Taula). Hala ere, efektuaren noranzkoa esangarriki aldatu zen aztertutako 
prozesuen arabera. Biofilmaren biomasaren hazkuntza, tramu-mailako amonioaren atxikimendua eta 
ekosistemaren arnasketa esangarriki emendatu ziren bitartean, biofilmaren disolbatutako fosforo 
erreaktiboa atxikitzeko gaitasuna esangarriki murriztu zen. Gainerako  prozesuak, ordea, eragin 
esangarririk jasan gabe mantendu ziren, hala nola, tramu-mailako fosforoaren atxikimendua, 




2. Irudia. Baix Ebreko eskualdeko gradiente nagusiak ibai-ekosistemen funtzionamenduari dagokiola, dimentsio 
anitzeko eskalamendu ez-metrikoaren (DAEeM) bidez deskribatutakoak. Inpaktu tramuak kolore gorriz daude 
adierazita eta kontrol tramuak, ordea, urdinez. Ikusi HUAetan tratatutako efluenteak (triangeluak) eta tratatu gabeko 
efluenteak (borobilak) jasotzen dituzten erreken arteko desberdintzapena ere eginda dagoela. Estresa = 0,12; 
ordenazioaren doikuntzaren egokitasun ez-metrikoa: R2 = 0,987; ordenazioaren doikuntzaren egokitasun lineala: R2 = 
0,961. Poboleda eta La Bisbal errekak (irudian ez dira haien izenak erakusten pilaketa ulergaitzak ekiditeko) Prat de 
Compte eta Prades erreketatik oso gertu daude, hurrenez hurren. 
Erreken funtzionamendua aurresateko eta azaltzeko emaitzak: EDA eredu ez-zuhurrak 
Aldagaien aukeraketarako prozedura independenteak aplikatuz, lau EDA eredu partzial 
(independenteak) eraiki genituen erreken funtzionamenduaren aldagai anitzeko aldakortasuna 
azaltzeko,(A) bakarrik uraren ezaugarri kimikoentzako (3A Taula; doitutako R
2
 = 14%, bi 
ingurumen aldagai baino ez erabiliz: uretan disolbatutako fosforo erreaktiboa eta karbono 
organikoa), (B) bakarrik biozidentzako (3B Taula; doitutako R
2
 = 52%, lau ingurumen aldagai 
erabiliz: AbMakrolidoak, Tiabendazola, Ofloxazina eta Sulfametoxazola), (C) bakarrik droga ez-
biozidentzako (3C Taula; doitutako R
2
 = 64%, bost ingurumen aldagai erabiliz: Opioideak, 
Iopromida, Salbutamola, NSAIDak eta SSRIak), eta (D) bakarrik hidrologiarentzako (3D Taula; 
doitutako R
2
 = 34%, bi ingurumen aldagai baino ez erabiliz: Uraren batez besteko emaria eta 
perimetro bustiaren zabalera). Eraikitako eredu partzial hauek, zeintzuek ingurumen aldagai guztien 
artean gutxi batzuk baino ez zituzten erabili, desberdintasun handiak erakutsi zituzten bakoitzak 
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ekosistemaren funtzionamendua azaltzeko zuen gaitasunaren arabera eta eredu bakoitzean 
aukeratutako aldagai kopuruaren arabera (3. taula).  
Lau eredu partzialen adizioaren bidez eraikitako EDA eredu ez-zuhurraren bidez lortutako 
bariantzaren partizioak (3. irudia), ekosistemaren funtzionamenduan behatutako aldakortasunaren 
%70a azaldu zuen, 13 ingurumen aldagai baino ez erabiliz. Erreken funtzionamenduaren 
aldakortasunean ekarpenik handiena ezaugarri fisiko-kimikoek, mantenugaiek eta bioziden eta droga 
ez-bioziden kontzentrazioek partekatutako frakzioari zegokion (doitutako R
2
 = %31). Halaber, 
biozidek eta droga ez-biozidek partekatutako frakzioak azaldutako ekarpena ere altua zen (doitutako 
R
2
 = %17).   
3. Taula. Erredundantzia analisi (EDA) partzialen (independenteak) ereduek erreken funtzionamenduan behatutako 
aldakortasuna azaltzen dute bakarrik uraren ezaugarri kimikoen (A), bioziden kontzentrazioaren (B), droga ez-
bioziden kontzentrazioaren (C) eta hidrologiaren (D) bidez. Kasu guztietan, erantzun-matrizea tendentzia espazialik 
gabeko eta estandarizatutako aldagai berdinez osatuta dago.  Kasu bakoitzean (A-D), neurtutako ingurumen aldagai 
guztietatik egindako aukeraketa pausuz pausuko prozeduren bidez egin zen. p-balioak permutazio-testen bidez 
kalkulatu genituen (9999 permutazio). 
Iturria d.f. Bariantza F-balioa p-balioa Bariantzaren inflazioa 
A. Uraren ezaugarri fisiko-kimikoentzako eta mantenugaientzako eredua  
DFE 1 1,847 10,4 < 0,0001 1,8 
DKO 1 0,408 2,3 0,060 1,8 
Hondarra 19 3,360    
Totala 21 5,616    
Doitutako R
2
 = 34%  
B. Biodizen kontzentrazioarentzako eredua   
AbMakrolidoak 1 1,888 14,7 < 0,0001 1,2 
Tiabendazola 1 0,657 5,1 0,009 1,2 
Ofloxazina 1 0,471 3,7 0,048 1,1 
Sulfametoxazola 1 0,418 3,3 0,030 1,3 
Hondarra 17 2,181    
Totala 21 5,616    
Doitutako R
2
 = 52%   
C. Droga ez-bioziden kontzentraziorako eredua  
Opioideak 1 2,305 23,6 < 0,0001 3,5 
Iopromida 1 0,323 3,3 0,042 1,5 
Salbutamola 1 0,460 4,7 0,016 4,8 
NSAIDak 1 0,472 4,8 0,018 4,6 
SSRIak 1 0,493 5,0 0,003 5,6 
Hondarra 16 1,563    
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Totala 21 5,616    
Doitutako R
2 
= 64%   
D. Hidrologiarentzako eredua  
Emaria 1 0,611 2,7 0,050 1,3 
Zabalera 1 0,646 2,8 0,036 1,3 
Hondarra 19 4,359    
Totala 21 5,616    
Doitutako R
2
= 14%   
 
3. Irudia. Erreken funtzionamenduaren aldakortasunaren dimentsio anitzeko partizioa islatzen duen Venn  diagrama, 
aldagai hidrologikoen, kimikoen, bioziden (antibiotikoak, antifungikoak eta antiparasitarioak barne) eta droga ez-
bioziden (biozidak ez ezik, gainerako droga farmazeutikoak) adizioaren bidez. Venn diagraman erakusten diren 
balioak doitutako R2-ei (%) dagozkie. Eredu ez-zuhur honek dimentsio anitzeko aldakortasunaren %70a baino 
gehiago azaltzen du, lau eredu partzialen adizioaren bidez (zehaztasunak 3. taulan). Osagai hidrologikoak uraren 
emaria eta perimetro bustiaren zabalera barneratzen ditu. Osagai kimikoak disolbatutako fosforo erreaktiboaren eta 
karbono organikaoren kontzentrazioak.  Bioziden osagaiak barneratzen ditu antibiotiko AbMakrolidoak 
(Klaritromizina eta Eritromizina, hain zuzen), Ofloxazina eta Sulfametoxazola, eta Tiabendazol antifungiko eta 
antiparasitarioa. Azkenik, droga ez-bioziden osagaiak Opioideak (Oxikodona eta Kodeina), Iopromida (kontrasterako 
medioa), Salbutamola (β2-adrenergikoaren hartzailearen agonista), NSAIDak (Diklofenakoa, Ibuprofenoa, 
Indometazinea, Ketoprofenoa, Naproxenoa, Piroxicama, Azido salizilikoa eta Fenazona) eta SSRIak (Seproxetina, 
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Fluoxetina eta Zitaloprama) barneratzen ditu. AbMakrolidoen, Opioideoen, NSAIDen eta SSRIen aldagai berriak 
parentesi artean agertzen diren drogen kontzentrazioak gehituz definitu genituen. 
Erreken funtzionamendua aurresaten: EDA eredu zuhurra 
Aurreko ereduak (3.irudia) aurresan, eta nolabait azaldu ere, egin zuen erreken funtzionamenduan 
behatutako aldagai anitzeko aldakortasuna 13 ingurumen aldagai baino ez erabiliz (hasieran neurtu 
genituen 100 ingurumen aldagai esplikatzaileetatik abiatuta). Hala ere, eredu hori ez zen guztiz 
zuhurra eta gainera, talde desberdinetan sailkatu genituen ingurumen aldagaien artean zenbait 
kolinealitate iturri erakutsi zituen (adibidez, droga biozida eta ez-bioziden artean). Hori dela eta, 
Baix Ebreko erreken funtzionamenduan behatutako aldagai anitzeko aldakortasuna metodo zuhur 
baten bidez aurresateko, bigarren eredu bat eraiki genuen (zuhurra).  
Ondoren aplikatutako aldagaien bigarren aukeraketarako prozedurak EDA eredu zuhurra 
eraikitzera eraman gintuen (4. taula, 4-5. irudiak), zeinak erreken funtzionamenduan behatutako 
aldakortasunaren %65a azaltzen baitzuen. Eredu hau lau ingurumen-aldagai esplikatzaileetan baino 
ez zen oinarritzen, bi droga biozidetan (AbMakrolidoak, mikroorganismoen proteinen sintesia 
eragozten duen antibiotiko mota bat, eta Tiadendazole antifungikoa) eta bi ez-biozidetan (Iopromida, 
informatizatutako tomografia eskanerretan erabili ohi den kontraste-medioa, eta NSAIDak, zeinak 
droga anti-inflamatorio ez esteroideo oso ohikoak barneratzen dituen, hala nola, Diklofenakoa edota 
Ibuprofenoa), hain zuzen. Deskribatutako erlaziorik estuenak ondorengoak izan ziren: 
AbMakrolidoen kontzentrazioaren eta ekosistemaren arnasketaren (positiboa), biomasaren 
hazkuntzaren (positiboa) eta biofilmaren fosforo atxikimendu-gaitasunaren (negatiboa) artean; 
NSAIDen kontzentrazioaren eta  ekosistemaren arnasketaren (positiboa) eta biofilmaren fosforo 
atxikimendu-gaitasunaren artean (negatiboa); eta Tiabendazol kontzentrazioaren eta tramu-mailako 
fosforo atxikimenduaren artean (positiboa). Behin lau aldagai hauek ereduaren bidez aukeratu 
genituenean, aurretiaz lau eredu partzialetan agertu ziren beste aldagai guztiak, kasu honetan 
estatistikoki ez-esangarriak bihurtu ziren. Oro har, eredu zuhurrean bi aldagai multzoek 
partekatutako frakzioa alde batera uztean (doitutako R
2
 = %6), biozidek droga ez-biozidek baino 
aldakortasun handiagoa azaldu zuten erreken funtzionamenduan (doitutako R
2
 = %34 vs. doitutako 
R
2
 = %25, hurrenez hurren; 5. irudia).  
4. Taula. Erredundantzia analisi (EDA) zuhurraren modeloak erreken funtzionamenduan behatutako aldagai anitzeko 
aldakortasuna adierazten du lau aldiz eginiko pausuz pausuko aldagaien aukeraketaren bidez lortutako ingurumen 
aldagai esplikatzaileen bidez: Tiabendazola eta AbMakrolidoak (biozidak), eta NSAIDak eta Iopromida (droga ez-
biozidak). Erantzun-matrizea tendentzia espazialik gabeko eta estandarizatutako aldagaiek osatzen dute. Ingurumen 
aldagaien aukeraketa pausuz pausuko bigarren aldagaien aukeraketaren bidez egin zen, aurretiaz EDA eredu 
partzialetan aukeratutako hamahiru aldagaien multzotik hasita (disolbatutako fosforo erreaktiboa (DFE), 
disolbatutako karbono organikoa (DKO), AbMakrolidoak, Tiabendazola, Ofloxazina, Sulfametoxazola, Opiodeak, 
Iopromida, Salbutamola, NSAIDak, SSRIak, Uraren emaria eta Zabalera; 3. taula).   
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Iturria d.f. Bariantza F-balioa p-balioa Bariantzaren inflazioa 
NSAIDak 1 1,701 18,0 < 0,0001 1,4 
Tiabendazola 1 0,896 9,5 < 0,0001 1,8 
Makrolidoak 1 0,917 9,7 < 0,0001 1,4 
Iopromida 1 0,492 5,2 0,014 1,6 
Hondarra 17 1,610    
Totala 21 5,616    
Doitutako R
2  
= 65%   
 
4. Irudia. 4. Taulan laburtutako eredu zuhurren erredundantzia-analisiei (EDA) dagozkien grafiko bikoitzak: (a) 1. 
ardatza vs. 2. ardatza; (b) 1. ardatza vs. 3. ardatza. Erlaziorik sendo edo indartsuenak honako aldagaien artean eman 
ziren: 1) AbMakrolidoen eta ekosistemaren arnasketaren (positiboa), biofilmaren biomasaren hazkuntza-tasaren 
(positiboa), eta uretan disolbatutako fosforo erreaktiboa atxikitzeko gaitasunaren (negatiboa) artean; 2) NSAIDen eta 
ekosistemaren arnasketaren (positiboa) eta biofilmaren uretan disolbatutako fosforo erreaktiboa atxikitzeko 
gaitasunaren (negatiboa) artean; eta 3) Tiabendazol eta tramu-mailako fosforo atxikimenduaren (positiboa) artean. 
Irudian erreken funtzionamenduari dagozkion prozesu desberdinak izendatzeko erabilitako akronimoek honako esan 
nahi dute: BAT = BHT = biofilmaren biomasaren hazkuntza-tasa, SRPUC = DFEAG = biofilmaren uretan 
disolbatutako fosforo erreaktiboa atxikitzeko gaitasuna, SRPAU = DFEAA = tramu-mailako disolbatutako fosforo 
erreaktiboaren atxikimendua azalera unitateko, NH4AU = NH4AA = tramu-mailako disolbatutako amonioaren 
atxikimendua azalera unitateko, GPP = EPG = ekoizpen primario gordina, ER = EA = ekosistemaren arnasketa, eta 
OMD = MOD = materia organikoaren deskonposizioa. Ikus aldakortasunaren partizioari dagokion 5. irudia. 






(a) RDA Parsimonious model: axes 1 and 2































































(b) RDA Parsimonious model: axes 1 and 3


























































5. Irudia. Erreken funtzionamenduaren aldakortasunaren dimentsio anitzeko partizioa islatzen duen Venn  diagrama, 
bioziden eta droga ez-bioziden kontzentrazioaren bidez baino ez. Irudiak erakusten diren balioak doitutako R2-ei (%) 
dagozkie. Modelo zuhur hau, dimentsio anitzeko aldakortasunaren %65a azaltzen duena, modelo ez-zuhurrean 
aukeratutako aldagaien aukeraketa osagarri baten bidez lortu genuen. Bioziden osagaiak antibiotiko AbMakrolidoak 
eta Tiabendazol antifungiko eta antiparasitarioa baino ez ditu barneratzen. Era berean, droga ez-bioziden osagaiak 
Iopromida eta NSAIDak (Diklofenakoa, Ibuprofenoa, Indometazinea, Ketoprofenoa, Naproxenoa, Piroxicama, Azido 
salizilikoa eta Fenazona) baino ez ditu barneratzen. AbMakrolidoen eta NSAIDen aldagai berriak parentesi artean 
agertzen diren bioziden eta drogen kontzentrazioak gehituz definitu genituen.  
Aurresandako banakako ekosistema-mailako prozesuak vs. banakako ingurumen adierazleak 
Neurtutako zazpi aldagai funtzionalen eta aukeratutako lau ingurumen aldagaien arteko erlazioen 
forma eta indarra eredu zuzen orokortuak aplikatuz aztertu genituen (5. taula). Erlazio estatistikoki 
esangarrienek eredu zuzenak erakutsi zituzten (Z), AbMakrolidoen kontzentrazioaren eta 
biofilmaren fosforo atxikimendu-gaitasunaren eta ekosistemaren arnasketaren artean deskribatutako 
erlazioak izan ezik. Azken erlazio hauek kurba formako erantzunak erakutsi zituzten (K), baina ez 
guk espero genuen subsidio-estres motakoa. Gainera, deskribatutako erlazio gehienak positiboak 
ziren, neurtutako prozesu gehienak emendatutako kutsatzaile kontzentrazioekiko handitu zirela 
adieraziz. Hala ere, deskribatutako erlazioetako batzuk negatiboak ere izan ziren (hain zuzen ere, 
materia organikoaren deskonposizioaren eta NSAIDen arteko, biofilmaren fosforo atxikimendu-
gaitasunaren eta AbMakrolidoen artekoa, eta tramu-mailako fosforoaren atxikimenduaren eta 
NSAIDen artekoa). Erlazio horiek azaldutako bariazioek, aitzitik, aldakortasun handia erakutsi 
zuten, AbMakrolidoen eta ekoizpen primario gordinaren arteko erlazioak azaldutako %17ko 
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bariaziotik, Tiabendazolaren eta tramu-mailako fosforo atxikimenduaren arteko erlazioak azaldutako 
%83ko bariaziora.  
5. Taula. Erabilitako eredu zuzen orokortuen laburpena erreken funtzionamenduaren aldagaien eta EDA zuhurrean 
aukeratutako ingurumen aldagai esplikatzaileen arteko erlazioak aztertzeko. Ikus erantzun mota ere zehaztuta 
dagoela, hau da, zuzena (Z) edo kurba (K) formakoa bada, eta positiboa (+) edo negatiboa (-) bada. Taulan erlazio 










EZO (%) p-balioa Forma 
NH4 atxikimendu-azalera AbMakrolidoak 11,3 (21) 7,4 (20) 34 0,001 Z+ 
NH4 atxikimendu-azalera NSAIDak 11,3 (21) 8,3 (20) 27 0,007 Z+ 
NH4 atxikimendu-azalera Tiabendazola 11,3 (21) 6,9 (20) 39 < 0,0001 Z+ 
NH4 atxikimendu-azalera Iopromida 11,3 (21) 8,8 (20) 22 0,018 Z+ 
Biofilmaren fosforo 
atxikimendua 
AbMakrolidoak 19,2 (21) 6,3 (19) 67 < 0,0001 K- 
Biofilmaren fosforo 
atxikimendua 
NSAIDak 19,2 (21) 9,8 (20) 49 < 0,0001 Z- 
Ekosistemaren arnasketa AbMakrolidoak 19,4 (21) 9,5 (19) 51 < 0,0001 K+ 
Ekosistemaren arnasketa NSAIDak 19,4 (21) 3,5 (20) 82 < 0,0001 Z+ 
Biofilmaren hazkuntza-tasa AbMakrolidoak 20,9 (21) 6,8 (20) 67 < 0,0001 Z+ 
Ekoizpen primario gordina AbMakrolidoak 18,2 (21) 15,0 (20) 17 0,040 Z+ 
Materia organikoaren 
deskonposizioa 
NSAIDak 18,9 (21) 14,3 (20) 24 0,011 Z- 
Fosforoaren atxikimendu-
azalera 
Tiabendazola 10,0 (21) 1,7 (20) 83 < 0,0001 Z+ 
Fosforoaren atxikimendu-
azalera 
Iopromida 10,0 (21) 7,6 (20) 24 0,012 Z+ 
 
Eztabaida 
Uraren ezaugarri kimikoak: aldakortasunaren erantzule nagusiak 
Kutsadura eta aldaketa hidrologikoak Europako erreka gehienak mehatxatzen dituzten presio-iturri 
garrantzitsuenetarikoak dira (EC, 2015). Haien artean, hondakin uren efluenteak estres-faktore 
ohikoenetako bat dira, nahiz eta batzuetan zaila den ekosistema hartzaileetan eragingo dituzten 
efektuak aurresatea, erreka gehienak aldi berean eragiten duten estresore anitzen menpean daudelako 
(Sabater et al., 2018). Hala ere, gure emaitzek erakutsi zuten hondakin uren efluenteek esangarriki 
eralda dezaketela ekosistemen funtzionamendua, batez ere uraren ezaugarri kimikoetan ematen diren 
aldaketen bidez. Zehazki, bi aldagai fisiko-kimikok (disolbatutako fosforo erreaktiboa (DFE) eta 
karbono organikoa (DKO), alegia) eta gehienbat, bederatzi bioziden (antibiotiko AbMakrolidoak eta 
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Tiabendazol antifungikoa barne) eta droga ez-bioziden (Iopromida eta NSAIDak barne) 
kontzentrazioek erreken funtzionamenduan behatutako aldakortasun gehiena (%70 inguru) azaldu 
zuten, eta gainera neurtutako prozesu ekologiko gehienekiko oso erlazio estuak erakutsi zituzten. 
EDA eredu ez-zuhur honetan, aldagai hidrologikoek erreken funtzionamenduaren aldakortasunaren 
azalpenean izandako kontribuzioa minimoa izan zen. 
  Horrez gain, behaketa-bidezko landa esperimentu honetan lortutako datuak eredu zuhurra 
eta ekosistemaren funtzionamenduaren aldakortasuna aurresateko balio zuen EDA eredua 
eraikitzeko ere erabili genituen. Eraikitako bigarren EDA eredu honek, zeinak ez baitzuen jada 
inolako kolinealitate arazorik, erreken funtzionamenduaren aldakortasunaren %65a inguru azaltzen 
zuen, bakarrik lau ingurumen aldagai erabiliz (AbMakrolidoak, Tiabendazola, Iopromida eta 
NSAIDak), hasieran neurtu genituen 100 aldagaietatik abiatuta. Iragarpenak ez direnez azalpenen 
gauza bera, eraikitako bigarren EDA eredu zuhur honek ez du esan nahi erreken funtzionamendua 
lau ingurumen aldagairen bidez azaldu daitekeenik, hau da, eredu honek ez du esan nahi 
aukeratutako lau ingurumen aldagaiek erreken funtzionamenduaren aldakortasunaren %65a eragin 
zutenik. Ereduak, aitzitik, zeinak azaldutako aldagai anitzeko aldakortasuna hobesten duen 
iragarpenerako erabiltzen diren aldagaien kopurua murriztuz, bakarrik esan nahi du aukeratutako lau 
aldagai hauek, batera hartuta, hasieran neurtu genituen 100 aldagaien iragarpena laburtu eta hobetsi 
dezaketela. Hori dela eta, eredu honen bidez egindako hobetsitako iragarpena baino ez da, kausa 
azalpen zehatzik gabekoa.  
Hondakin uren efluenteek esangarriki emendatu zituzten mantenugaien eta kutsatzaileen 
kontzentrazioak, “Erreka Urbanoen Sindromearen” eraginaren pean dauden kutsatutako erreka 
urbanoetan gertatu ohi den bezala (Walsh et al., 2005; Brack et al., 2007). Efluente urbanoek pH-a 
eta uraren oxigeno disolbatuaren kontzentrazioa esangarriki murriztu zituzten, erreketako batzuk 
baldintza anoxikoak jasatera arte ere heldu zirelarik (< 1 mg L
-1
). Aldi berean, ordea, efluenteek 
disolbatutako karbono organikoaren (DKO) eta mantenugaien kontzentrazioak emendatu zituzten, 
batez ere disolbatutako fosforo erreaktiboarenak (DFE) eta amonioarenak, balio maximoak 51, 2 eta 
22 mg L
-1
-ra arte emendatu baitziren, hurrenez hurren. Emaitza hauek efluente urbanoen eraginak 
aztertzen dituzten beste lan batzuek aurkitutako emaitzekin bat datoz, zeintzuetan pH-a (Englert et 
al., 2013) eta oxigeno disolbatua (Walsh et al., 2005) esangarriki murrizten baitiren, nahiz eta 
materia organikoaren eta mantenugaien kontzentrazioak emendatzen diren (Carey eta Migliaccio, 
2009); batez ere, fosforo eta nitrogeno kontzentrazioak (Waiser et al., 2011). Erreketako batzuetan 
neurtutako kontzentrazioak Europan zehar neurtutako kontzentrazio altuenen artean zeuden 
(Grizzetti et al., 2017). Horrez gain, hondakin uren isurketek esangarriki emendatu zituzten 
konposatu farmazeutiko aktiboen (KFAk) kontzentrazioak, batez ere droga ez-biozidenak. Biozidek, 
aitzitik, ez zuten desberdintasun esangarririk erakutsi Kontrol eta Inpaktu tramuen artean, 
kontzentrazio altuak ere erakutsi baitzituzten aztertutako Kontrol tramu batzuetan (Mandaric et al., 
2018). Erreketan neurtutako KFA ugarienak Ofloxazinak ziren biozidei dagokiela, eta NSAIDak 
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droga ez-biozidei dagokiela. Haien kontzentrazioak ng L
-1
 gutxi batzuetatik 9 µg L
-1
-ra arte aldatzen 
ziren, nahiz eta hondakin uretan KFA konposatuen agerpena eta kontzentrazioa aztertu dituzten 
beste lan batzuek deskribatutako tarte berdinetan dauden (Gros et al., 2012; Verlicchi et al., 2012). 
Kutsatzaileen nahasketa konplexu hauek erreken ezaugarri fisiko-kimikoak kalte ditzakete eta beste 
hainbat efektu lazgarri eragin (Proia et al., 2013). Esaterako, efluente urbanoek oxigenoarekiko 
eskakizun biologikoa emenda dezakete eta hortaz, oxigeno disolbatuaren gabezia oraindik ere 
gehiago areagotu (Calapez et al., 2017). Horrez gain, efluenteen baldintza erreduzitzaileen ezarpena 
erraztu dezakete eta horrekin bat, mikrobiar komunitate sulfato erreduktore edota metanogenikoen 
zabalkundea eragin (Atashgahi et al., 2015). Edonola, efektu ez-zuzen hauek efluenteen eragin 
zuzenak gaindi ditzakete eta hortaz, kutsadura urbanoak erreka hartzaileetan eragin ditzakeen 
efektuak oraindik ere gehiago nabarmendu.  
Ikerketa honetan aztertutako erreken arteko aldakortasunaren ondorioz, efluenteek ez zuten 
eragin esangarririk izan erreken ezaugarri hidrologikoetan, beste ikerketa batzuetan deskribatu izan 
diren emaitzetan ez bezala (adibidez, Merseburger et al., 2011).  Aztertutako erreketako batzuetan, 
Els Reguers, Prat de Compte edota La Sènian alegia, hondakin uren efluenteek erreka iragankorrak 
iraunkor bihurtu zituzten. Baina aztertutako beste erreka handiagoetan, Caseres, Nonaspe, Maella 
edota Vallderouresren, efluenteen isurketak ez zuen inolako aldaketa esangarririk eragin sistema 
hartzaileen hidrologian.  
Erreka hartzaileen diluzio-gaitasunak eta erreketara askatutako hondakin uren efluenteen 
izaerak, ekosistemaren funtzionamenduan deskribatutako efektuak baldintzatu zituzten. Hori dela 
eta, Kontrol eta Inpaktu tramuen erantzun funtzionalen arteko aldaketak txikiagoak ziren, efluente 
urbanoak HUAetan tratatuak zirenean eta erreka handiagoetara askatzen zirenean. Gure emaitzek, 
ordea, erakutsi zuten uraren ezaugarri kimikoek hidrologiak baino garrantzia handiagoa zutela 
funtzionamenduaren aldakortasuna deskribatzerako orduan. Emaitzak hauek beste ikerketa batzuetan 
deskribatutako emaitzekin bat datoz, non emergentzia-kutsatzaileen garrantzia azpimarratzen den 
(Kuzmanovic et al., 2015) eta kutsadura urbanoa kalte larriak eragiteagatik deskribatzen den 
komunitate biologikoen egituran (Karaouzas et al., 2018), ibai-oheetan hazten den biofilmaren 
funtzionamenduan (Proia et al., 2013), edota ekosistema-mailako prozesuetan, mantenugaien 
atxikimenduan, kasu (Marcé et al., 2018). 
Erreken funtzionamenduaren aldakortasuna aurresaten 
Hondakin uren efluenteek erantzun konplexu eta espezifikoak eragin zituzten ekosistemaren 
funtzionamenduan. Hala ere, neurtutako prozesu batek ere ez zuen esperotako subsidio-estres 
moduko erantzun-patroia jarraitu eta aitzitik, prozesu gehienak modu zuzenean emendatu ziren 
kutsadura gradientearekiko. Esaterako, tramu-mailako amonioaren atxikimendua esangarriki 
emendatu zen hondakin uren efluenteen sarreren azpiko tramuetan, eta positiboki erlazionatuta 
zegoen drogen kontzentrazioarekiko. Oro har, hondakin uren efluenteak emergentzia-kutsatzaile 
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askoren iturri dira, hala nola, materia organiko eta mantenugaiena, eta batez ere, nitrogeno eta 
fosforoarena (Waiser et al., 2011). Gure esperimentuan, efluenteek 3.5 mg N L
-1
-ra arte emendatu 
zituzten uraren amonio kontzentrazio basalak. Balio hori, ordea, efluente urbanoen eraginaren pean 
dauden erreketan deskribatutako beheko tartean dago (0.1-10 mg N L
-1
) eta hortaz, oraindik ere 
sistemaren saturaziotik nahiko urrun egon daiteke (Bernal et al., 2017). Hori dela eta, nitrogeno 
inorganikoaren sarrera hauek, agian, errekako nitrifikazio prozesuak kitzikatu zituzten, efluente 
urbanoen sarreren azpian amonioaren tramu-mailako atxikimendua bultzatuz (Merbt et al., 2015; 
Bernal et al., 2017). Bestalde, hondakin uren efluenteek ez zuten eragin esangarririk izan 
Inpaktuetako tramu-mailako fosforoaren atxikimenduan. Hala ere, erantzun funtzionalen eta 
ingurumen aldagaien arteko banakako erlazioak aztertzean,  iragarri zitekeen tramu-mailako 
fosforoaren atxikimendua droga zehatz batzuen kontzentrazioaren emendioarekiko emenda 
zitekeela, biozidekiko esaterako. “Efizientzia-galeraren hipotesiaren” arabera (O´Brien et al., 2007; 
Mulholland et al., 2008), lan gehienek murriztutako fosforo atxikimendu-tasak deskribatzen dituzte 
hondakin uren efluenteak jasotzen dituzten erreketan, inguruneko kontzentrazioak handitu ahala, 
fosforoarekiko eskakizuna murrizten baita (Haggard et al., 2001, 2005; Martí et al., 2004; 
Merseburger et al., 2005; Gibson eta Meyer, 2007). Gainera, tramu-mailan emendatutako 
fosforoaren atxikimenduak biofilm-mailan behatutako erantzunekin ere kontrajartzen dira, 
kutsatzaileek larriki kaltetu baitzuten biofilmaren gaitasuna fosforoa atxikitzeko. Ondorioz, gure 
emaitzek iradoki dezakete tramu-mailako fosforoaren atxikimendua konpentsatua izan zitekeela, eta 
hortaz handitu, ekosistemaren beste konpartimentu edo komunitate biologiko batzuengatik (Withers 
eta Jarvie, 2008). Zehazki, sedimentu finek (Withers eta Jarvie, 2008) edota makrofito komunitateek 
(Riis et al., 2012), bai ibilgu nagusian baita ibaiertzean hazten zirenak ere, diferentzia horiek 
ikustearen erantzule nagusiak izan zitezkeela uste dugu.  
Hondakin uren efluenteek ekosistema-mailako metabolismoa ere emendatu zuten. 
Ekosistemaren arnasketa esangarriki emendatu zen efluente urbanoen isurketetatik behera zeuden 
tramuetan eta gainera, ekosistema-mailako prozesuen eta ingurumen aldagaien arteko erlazioek 
iragarri zuten positiboki erlazionatuta egon zitekeela emendatutako drogen kontzentrazioarekiko. 
Ekoizpen primario gordina, ordea, ez zen esangarriki aldatu hondakin uren efluenteen azpiko 
tramuetan, eta banako erlazioek erlazio positibo oso ahul bat baino ez zuten iragarri droga zehatz 
batzuen kontzentrazioarekiko, biozidekiko kasu. Oro har, nahiko ondo ezagutzen da mantenugaiek 
eta materia organikoak ekosistemaren arnasketa emenda dezaketela (Bernhardt et al., 2018), baina 
oraindik ez dago argi kutsatzaile asimilagarri hauek konposatu toxikoekin duten elkarreragina, metal 
astun edota produktu farmazeutikoekin, alegia. Beste lan batzuetan deskribatu bezala (Izagirre et al., 
2008; Aristi et al., 2015), gure kasuan ere ekosistemaren arnasketa handitutako kutsatzaile 
kontzentrazioarekiko emendatu zen. Hortaz, esan genezake ekosistemaren arnasketa emenda 
daitekeela bai produktu farmazeutikoen esposizioarekiko (Corcoll et al., 2015) baita konposatu 
asimilagarri eta toxikoen arteko nahasketarekiko (Aristi et al., 2016) ere. Bestalde, efluente urbanoek 
ez zuten eragin esangarririk izan ekoizpen primario gordinean, zeinak erlazio positibo oso ahul bat 
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baino ez zuen erakutsi droga zehatz batzuen kontzentrazioarekiko. Autore batzuek efluente urbanoen 
sarreren ondorioz emendatutako ekoizpen-tasak deskribatzen dituzten bitartean (adibidez, Gücker et 
al., 2006), beste batzuek ez dute efektu argirik deskribatzen. Gehienetan, erantzun erantzun-eza 
ekoizpen primario gordina beste ingurumen-faktore batzuek erregulatu ahal izateari egozten diote, 
argiari (Aristi et al., 2015), ibar-basoari (Bernot et al., 2010) edota uraren uhertasunari (Izagirre et 
al., 2008), besteak beste. Ingurumen-faktore horien artean, gure lanean, agian, uraren uhertasunak 
muga izan zezakeen ekosistemaren ekoizpena (Hall et al., 2015); batez ere, tratatu gabeko efluenteak 
jasotzen zituzten erreketan, isurketa horiek izugarri uherrak izan baitaitezke. Horrez gain, beste 
autore batzuek (Hill et al., 2001; Acuña et al., 2004) ikusi dute efluente urbanoen eraginaren pean 
dauden erreketan, ekosistemaren metabolismoaren emendioa biofilmaren biomasaren hazkuntzarekin 
bat etor daitekeela. Alabaina, gure lanean biomasaren hazkuntzak espero ez genuen erlazio positibo 
estua erakutsi zuen AbMakrolidoen kontzentrazioarekiko, bakterioen proteinen sintesia eragozten 
duen antibiotiko mota batekiko, hain zuzen. Guk espero genuen antibiotikoek biofilmaren 
biomasaren hazkuntza murriztuko zutela, eta hortaz, iragarritako erantzun horren inguruan 
espekulatu baino ezin dugun, gure emaitzek iradoki dezakete agian efluente urbanoek biofilm 
komunitatea kaltetu zutela, tasa funtzionalak mantentzeko gai diren espezie tolerante edo 
erresistenteagoen garapena bultzatuz (Rosi et al., 2018). Gainera, balizko espezieen aukeraketa 
horretan, agian, komunitate autotrofoak bakterioen komunitate heterotrofoen aurrean gailendu izan 
zitezkeen (Proia et al., 2013). Beste azalpen posible bat ere izan daiteke biofilm komunitateak 
antibiotikoekiko erresistentzia geneak garatu zituela efluente urbanoen esposizioaren ondorioz, 
esperimentu honekiko beste lan paralelo batean ikusi izan den bezala (Subirats et al., 2017).  
Ekosistema-mailako prozesuek ez bezala, zeintzuek erantzun-patroi ez oso argi eta 
kontrajarriak erakutsi zituzten, biofilm-mailako prozesuek erantzun funtzional argiago eta 
sendoagoak erakutsi zituzten. Biofilmaren biomasaren hazkuntza-tasak esangarriki emendatu ziren 
hondakin uren efluenteen azpian, nahiz eta biofilmaren fosforoa atxikitzeko gaitasuna eta materia 
organikoaren deskonposizioa murriztu ziren. Biofilmaren uretan disolbatutako fosforo 
erreaktiboaren (DFE) atxikimendu-gaitasuna esangarriki murriztu zen efluente urbanoen sarreren 
azpitik eta emendatutako drogen kontzentrazioarekiko negatiboki erlazionatuta zegoela iragarri zen. 
Aldiz, materia organikoaren deskonposizioak, efluenteen sarreretatik behera esangarriki aldatu gabe 
mantendu zen arren, erlazio negatibo ahula erakutsi zuen droga zehatz batzuen kontzentrazioarekiko, 
droga ez-biozidekiko esaterako. Gure esperimentuan, efluenteetatik eratorritako disolbatutako 
fosforo erreaktiboaren (DFE) sarrerek biofilm komunitatearen eraginkortasuna murriztu izan 
zezaketen uretan disolbatutako mantenugaiak ur-zutabetik atxikitzeko, atxikimendu-gaitasuna 
zeroraino murriztuz biofilma saturatzen deneko muturreko kasuetan (Earl et al., 2006), laborategiko 
esperimentu batean ikusi izan den bezala (Pereda et al., 2019). Beste aldetik, efluenteetatik 
eratorritako bestelako droga toxikoek ere kalte larriak ere eragin zitzaketen biofilmaren jardueran eta 
hortaz, disolbatutako mantenugaiak atxikitzeko gaitasuna murriztu, beste ikerketa batzuetan ere 
deskribatu bezala (Proia et al., 2017). Horrez gain, gure emaitzak beste lan batzuetan lortutako 
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emaitzekin ere bat datoz (Smeti et al., 2019), eta hortaz, iradoki dezakegu efluente urbanoek eragin 
toxikoak izan ditzaketela komunitate mikrobiarretan eta hortaz, kalte larriak eragin haien 
funtzionamenduan, mantenugaiak atxikitzeko gaitasuna murrizteaz ez ezik, materia organikoa 
kontsumitzeko gaitasuna ere murriztuz.  
Subsidio-Estresaren hipotesiaren atzetik 
Aldagai funtzionalen eta ingurumen aldagaien arteko banakako erlazioek erakutsi zuten aztertutako 
prozesu gehienek erantzun linealak erakutsi zituztela kutsadura gradientearekiko, eta batek ere ez 
zuela guk esperotako subsidio-estres moduko erantzun-patroia jarraitu. Zehazki, guk aurresan 
genuen jatorri urbanoko efluenteak diluitzeko gaitasun handia zuten errekek prozesu funtzionalak 
emendatuko zituztela, eta inolako diluzio-gaitasunik ez zuten errekek, ordea, prozesu funtzionalak 
murriztuko zituztela, beste landa- eta laborategi-esperimentu batzuetan deskribatu izan diren konkor-
formako erantzunei leku emanez (Carmargo eta Alonso, 2006; Niyogi et al., 2007; Wagenhoff et al., 
2011, 2012, 2013; Woodward et al., 2012). Hala ere, neurtutako prozesu funtzionalek erantzun lineal 
positibo edo negatiboak baino ez zituzten erakutsi. Subsidio-estres moduko erantzun-patroiak 
askotan deskribatu izan dira estres-iturri bakarren eragina aztertzerakoan, hala nola, sedimentu 
finaren (Wagenhoff et al., 2012) edota mantenugaien kontzentrazioaren (Woodward et al., 2012) 
eraginak aztertzerakoan. Erantzun-patroi horiek, aitzitik, desagertu ohi dira aldi berean eragiten 
duten estresore anitzen efektuak aztertzean (Wagenhoff et al., 2013). Ildo horretatik, efluente 
urbanoek eragindako kutsadura kimikoak aldi berean eragiten duten nahasketa konplexuak eta 
aldakorrak erakusten dituenez, askotan estresore anitz gisa deskribatua izan da bere horretan 




Laburbilduz, gure esperimentuak erakutsi zuen hondakin uren efluenteek larriki kalte ditzaketela 
uraren ezaugarri kimikoak eta hortaz, efektu konplexuak eragin efluenteen sarrerak jasotzen dituzten 
erreken funtzionamenduan. Efluente urbanoek esangarriki eraldatu zituzten aztertutako prozesu 
funtzional gehienak, nahiz eta batek ere ez zuen esperotako subsidio-estres moduko erantzun-
patroirik jarraitu. Horren ordez, erantzun zuzen positibo eta negatibo zuzenak erakutsi zituzten 
kutsadura gradientearekiko. Azkenik, esan daiteke biofilm-mailako prozesuek erantzun argiago eta 
sendoagoak erakutsi zituztela kutsadura gradientearekiko, ekosistema-mailako prozesuek baino. 
Esker onak 
Esperimentu hau Europar Batasunaren 7. Azpiegituren Programak babestu zuen (GLOBAQUA; 
603629-ENV-2013-6.2.1). Era berean, autoreok Eusko Jaurlaritzak (Ikerketa-talde bateratua: Ibai-
ekologia 7-CA-18/10) eta Gobernu Katalanaren Ekonomia eta Ezagutza Sailak (Ikerketa-talde 
bateratua: ICRA-ENV 2017 SGR 1124) emandako euskarri ekonomikoa eskertzen dugu, baita 
Euskal Herriko Unibertsitateak, UPV/EHU, doktoratu aurreko tesia egiteko emandako diru-laguntza 
(O. Pereda) ere. Azkenik, autoreok bereziki eskertuta gatzaizkie Maite Arroita eta Ibon Aristiri 
landa-laginketetan zehar eskainitako laguntzagatik. Azkenik, autoreok aitortzen dugu ez dagoela 
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Gaur egun, hondakin uren araztegietatik eratortzen diren efluenteek erreka eta ibaietan eduki ditzakeen 
eraginei buruzko kezkak nabarmenki handitzen ari dira. Hala ere, ez da eginkizun erreza efektu horiek 
antzematea, araztegien efluenteen isurketak jasotzen dituzten erreka gehienak beste hainbat estres-iturriren 
menpe baitaude. Hortaz, lan honetan BACI (Before-After/Control-Impact, Aurretik-Ondoren/Kontrol-
Inpaktu, alegia) motako diseinua zuen ekosistema-mailako manipulazio-esperimentu baten emaitzak 
erakusten ditugu, zeinetan tratamendu tertziarioa zuen araztegi baten efluentearen parte bat kutsatu gabeko 
erreka batera askatu genuen eta isurketaren efektu ekologikoak urtebetez aztertu genituen ekosistemaren 
egituran eta funtzionamenduan. Araztegiaren efluenteak, nahiz eta oso diluituta egon erreka hartzailean, 
esangarriki emendatu zituen biofilmaren klorofila eta biomasa, jarduera entzimatikoak eta ornogabeek 
eragindako materia organikoaren deskonposizioa, eta biofilmaren fosforoa atxikitzeko gaitasuna murriztu 
zuen. Biofilmaren metabolismoak, tramu-mailako mantenugaien atxikimenduak eta materia organikoaren 
deskonposizio mikrobiarrak, ordea, ez zuten aldaketa esangarririk erakutsi isurketarekiko. Oro har, gure 
emaitzek erakusten dute araztegien efluenteek, nahiz eta tratamendu egokia jaso eta oso diluituta egon 
erreka edo ibai hartzaileetan, eragin garrantzitsuak eta konplexuak izan ditzaketela ekosistemaren egitura 
eta funtzionamenduan.  
Hitz gakoak: Kutsadura urbanoa; BACI; ekosistema-mailako manipulazioa; efluentearen diluzioa; 










Azken urteotan emandako garapen ekonomikoak eta aldaketa demografikoak aurrekaririk gabeko giza 
populazioaren tamainaren hazkuntza eragin dute (Jones eta O´Neill, 2016). Hedapen horren albo-ondorio 
gisa, biologikoki aktiboak diren substantzien nahasketa konplexuak etengabe ari dira ur inguruneetara 
askatzen, zeintzuek mundu osoko ur gezetako ekosistemak mehatxatzen baitituzten. Herrialde garatuek 
diru-kantitate handiak bideratu dituzte saneamendura eta hortaz, hondakin uren araztegien (HUA) 
ezarpenera. Europan, esaterako, populazioaren %80ak baino gehiagok dagoeneko hondakin urak tratatzeko 
sistema garatuak ditu eskura (EEA, 2018). Hala ere, araztegien efluenteek kutsatzaile desberdin askoren 
nahasketa konplexuak isurtzen dituzte, bai materia organikoa eta mantenugaiak, baita metalak, pestizidak 
edota kutsatzaile organikoak ere dituztenak (Aristi et al., 2015; Kuzmanović et al., 2015). Substantzia 
hauetako batzuk toxikoak dira eta jarduera biologikoak murrizten dituzte, eta beste batzuk, mantenugaiak 
kasu, jarduera biologikoak emendatzen dituzte kontzentrazio baxuetan, baina atalase batetik aurrera 
jarduera biologikoak murriztera ere igarotzen dira, Subsidio-Estres gisa ezagutzen den erantzun-patroia 
emanez (Odum et al., 1979).  
HUAen efluenteek erreka eta ibaietako komunitate biologikoetan eragina izan ditzakete, hala nola, 
komunitate mikrobiarretan (Drury et al., 2013), algetan (Corcoll et al., 2015), makrofitoetan (Gücker et al., 
2006), ornogabeetan (Ortiz eta Puig, 2007) edota arrainetan (Northington eta Hershey, 2006). Gainera, 
komunitate biologikoetan ez ezik, araztegien efluenteek ekosistemaren funtzionamenduan ere eragina izan 
dezakete eta ekosistema-mailako prozesu gakoak eraldatu. Ildo horretatik, araztegien efluenteek 
biofilmaren hazkuntza (Ribot et al., 2015) edota jarduera entzimatikoak (Carreiro et al., 2000) emenda 
ditzakete, zeintzuek ekosistemaren metabolismoa (Aristi et al., 2015) eta materia organikoaren 
deskonposizioa (Ferreira et al., 2015) bultza ditzaketen, baina mantenugaiak atxikitzeko gaitasuna murriztu 
(Martí et al., 2009). Hala ere, HUAetatik eratorritako efluenteen eraginak ibai-ekosistemetako prozesuetan 
aztertzen dituzten lanetako askok emaitza desberdinak eta kontrajarriak deskribatzen dituzte. Esaterako, 
ikerketa batzuek materia organikoaren deskonposizio tasen gorakada deskribatzen duten bitartean 
(adibidez, Solagaistua et al., 2018), beste batzuek murrizketak (adibidez, Englert et al., 2013) edota efektu 
ezak deskribatzen dituzte (adibidez, Baldy et al., 2007). Emaitza hauek iradokitzen dute HUAen efluenteek 
erreka edota ibai hartzaileetan eragingo dituzten efektuak efluentearen eta sistema hartzaileko uraren 
kontzentrazioaren eta konposizio kimikoaren araberakoak direla (Posthuma et al., 2008; Altenburger et al., 
2015; Atashgahi et al., 2015), baita erreka edota ibai hartzaileak duen diluzio-gaitasunaren araberakoak ere 
(Rice eta Westerhoff, 2017). Horrez gain, beste faktore batzuek ere baldintza ditzakete HUAen efluenteek 
sistema hartzailean eragingo dituzten efektuak, hala nola, erreken edota ibaien komunitate biologikoen 
egiturak (Segner et al., 2014), estresarekiko esposizio-denborak (Camargo eta Alonso, 2006), efluenteek 
murriztu edota gehiago jasotzen ez direnean ere sistema hartzaileetan utz ditzaketen legatu efektuak (Jarvie 
et al., 2013), eta ekosistema bakoitzaren erresistentzia- eta erresilientzia-gaitasun desberdinak (Jackson et 
al., 2016). Azkenik, hainbat estres-iturrik errekak eta ibaiak aldi berean eragin ahal izateak HUAen 
efluenteek sistema hartzailean eragingo dituzten efektuak ere baldintza ditzake (Sabater et al., 2018), efektu 
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horiek estres-iturri desberdinen elkarrekintza zuzen edota ez-zuzenen ondoriozkoak izango baitira (Romero 
et al., 2018).  
Nahiz eta modu ez-egokian tratatu edota oso kontzentrazio altuetan agertzen diren araztegien 
efluenteek efektu nabarmenak izan ditzaketen, modu egokian tratatutako eta sistema hartzailean oso 
diluitutako efluenteen efektu ekologikoak antzematea ez ohi da batere erreza; batez ere, efluente horiek 
jasotzen dituzten sistema hartzaileak aldi berean eragiten duten zenbait estresoreren menpe daudelako. 
Honek berebiziko garrantzia dauka ikerketek hondakin-uren tratamendurako araztegi bat ezarri ondoren 
emandako aldaketa tenporalak deskribatzen dituztenean (Arroita et al., 2018), edota efluenteen uretatik 
gora eta behera dauden tramuak alderatzen dituztenean (Drury et al., 2013), horrelako diseinu 
esperimentalek ez baitituzte kontutan hartzen eragina izan dezaketen bestelako nahasketa-faktoreak 
(Underwood, 1991). Egoera honek diseinu esperimental sendoago baten beharra azpimarratzen du, bai epe-
luzeko erantzunak baita ekosistemaren egituraren eta funtzionalitatearen erantzun desberdinak ere 
barneratuko dituena (Downes et al., 2002).  
Ondorioz, lan honetan aurrekaririk gabeko ekosistema-mailako manipulazio-bidezko landa-
esperimentu baten emaitzak erakusten ditugu, zeinetan modu egokian tratatutako eta ekosistema hartzailean 
oso diluitutako efluente baten efektu ekologikoak aztertu genituen ekosistemaren egituran eta 
funtzionamenduan, BACI (Before-After/Control-Impact, Aurretik-Ondoren/Kontrol-Inpaktu, alegia) 
motako diseinu esperimentalaz baliatuz. HUAren efluentea oso diluituta zegoenez erreka hartzailean, eta 
hortaz efluenteak komunitate biologikoetan eragin zitzakeen efektu toxikoak estaliko zituenez, efluenteak 
ekosistemaren egitura eta funtzionamendua emendatuko zituela iragarri genuen. Zehazki, efluentearen 
sarrerak biofilmaren biomasa emendatuko zuela, modu berdintsuan emendatuz osagai autotrofoa zein 
heterotrofoa. Gainera, iragarri genuen komunitate biologikoen egituraren aldaketa horiek ekosistemaren 
funtzionamendua ere eraldatuko zutela, jarduera mikrobiarrak emendatuz, zeinak metabolikoki aktiboagoak 
izango baitziren, baina aldi berean disolbatutako mantenugaiak atxikitzeko ez hain eraginkorrak. Azkenik, 
jarduera mikrobiarren emendioaren ondorioz, materia organikoaren deskonposizioa ere emendatuko zela 
iragarri genuen.  
Material eta Metodoak 
Ikerketa-area eta esperimentuaren diseinua  
Apraitzeko araztegia (Iberiar Penintsularen iparraldea, 43°13'41" N, 2º23'54'' W) erreaktore biologikoen 
segida batean datza (https://www.acciona-agua.com/es/areas-de-actividad/proyectos/dc-de-plantas-de-
tratamiento-de-agua/edar/apraitz/), non jatorri urbanoa eta industriala duten 90.000 biztanle baliokide baino 
gehiagoren hondakin urak tratatzen baitiren. Erreaktoreen segida horretan, batez beste,  hondakin uren 
9.400 m
3
 tratatzen dira egunero (Gipuzkoako Ur Kontsortzioa, Gipuzkoako Urak, argitaratu gabeko 
datuak). Lehenik eta behin, hondakin urak aktibatutako lokatzekin nahasten dira, eta txandaka baldintza 
aerobiko eta anaerobikoak ezartzen zaizkie materia organikoaren edukia murrizteko. Ondoren, hondakin 
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urak tratamendu tertziariora bideratzen dira nitrogeno (denitrifikazio tangen bidez) eta fosforo (sulfato 
ferrikoaren ondoriozko prezipitazio bidez) kontzentrazioak murrizteko. Azkenik, araztegitik ateratzen den 





, http://gipuzkoa.eus/) bi orduro ematen diren eta 20-40 minutu artean irauten duten isurialdi 
etenen bidez. Ingurumen-toxikologian oinarritutako beste ikerketa batzuek erakutsi dute araztegi honetatik 
eratorritako efluenteak eragin toxiko ahulak dituela mikroorganismo eta ornogabeen komunitateetan 
(Solagaistua et al., 2018) eta gainera, ez dituela efektu ekologiko nabarmenak eragiten haren isurketa 
puntuaren azpitik, ez baititu esangarriki eraldatzen ez uraren ezaugarri kimikoak ezta komunitate 
biologikoen egitura ere (URA, 2017).  
 Araztegiaren isurketa-puntutik hamar metro beherago, Deba Ibaiak Apraitz Errekaren urak 
jasotzen ditu, kutsatu gabeko erreka txiki bat hareharriz eta lutitaz osatutako 7 km
2
-ko azalera duen 




 batez besteko emaria duena. Bere ibilbidearen azken 300 
metroetan Apraitz Erreka HUAren ondotik igarotzen da, arroka amaz eta harkoskoz osatutako ur-laster eta 
putzuak nagusitzen diren tramu batetik, non, batik bat, haltzak (Alnus glutinosa), hurritzak (Corylus 
avellana) eta lizarrak (Fraxinus excelsior) osatutako ibar-baso gazte eta trinkoa nagusitzen baiten. Batez 
besteko prezipitazio eta tenperatura 1613 mm urte
-1
 eta 12,7 ºC-koak dira, hurrenez hurren 
(http://gipuzkoa.eus/).  Araztegiaren efluentearen eraginak ekosistemaren egitura eta funtzionamenduan 
aztertzeko, BACI motako diseinu esperimentala jarraitu genuen. Apraitz Errekaren beheko partean, 100na 
metroko luzerako bi tramu definitu genituen: Kontrola (efluentearen sarreratik gora) eta Inpaktua 
(efluentearen sarreratik behera). Bi tramuak bi hilabeterik behin aztertu genituen bi urtean zehar 
(2016/04/04tik 2018/06/30era), urtebetez araztegiaren efluentea askatu baino lehen eta beste urtebetez 
efluentaren parte bat Inpaktu tramura askatu ondoren. Araztegiaren efluentea Apraitz Errekara 
desbideratzeko sistema eraikitzeko, 12 metroko luzera zuen eta 4 metroko sakonera zuen lubakia indusi zen 
araztegiaren hustubidearen estoldara heltzeko eta ondoren, 125 milimetroko diametroko  hodia estoldan 
sartu zen araztegiak efluentea askatzen zuen uneetan 10 L s
-1
-ko emaria zuen isurketa Apraitz Errekara 
bideratzeko. Horrela, esperimentuan zehar Apraitz Errekan lortu genuen diluzio-gaitasuna Deba Ibaian 
behatutakoaren antzekoa izan zen (%0,2-4 eta %0,1-9, hurrenez hurren, biak efluentea askatutako faseko 
eguneko batez besteko balioen bidez kalkulatuta, 1. irudia).  
Hidrologia  
Parametro hidraulikoak neurtzeko efluentea askatzen ez zeneko momentuetan NaCl gatzaren bat-bateko 
adizioak egin genituen, eta denboran zehar eroankortasun elektrikoak  (EE) marrazten zuen kurbaren bidez 
kalkulatu genituen. Uraren batez besteko abiadura kalkulatzeko (m s
-1
), aukeratutako tramuaren distantzia 
eroankortasun maximoak tramu amaierara heltzeko behar zuen denboragatik zatitzen genuen. Uraren 
emaria kalkulatzeko masa-balantzearen hurbilketa erabili genuen, zeinetan eroankortasun elektrikoaren 
datuak kloruro kontzentrazioaren baliokide bezala erabili baikenituen (Martí eta Sabater, 2009). Laginketa 
bakoitzean, bi tramuentzako datuak 2 ordu baino gutxiagotan lortzen genituen. Horrez gain, tramu 
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bakoitzean uraren maila neurtzeko zundak kokatu genituen (Solinst Levelogger Edge 3001; Solinst Canada 
Ltd., Georgetown, AEB). Ondoren, datu horiek presio atmosferikoarekiko zuzentzen genituen, tramuetako 
batean kokatutako beste zunda batzuek erregistratutako datuen bidez (Barologger, Solinst Levelogger Edge 
3001). Horrela, aldez aurretik zuzendutako uraren mailaren balioak denboraren eta eroankortasun 
elektrikoaren artean kalkulatutako emariarekiko erlazionatzen ziren, ur-emariaren datu jarraituak lortzeko. 
Azkenik, laginketa bakoitzean ibilgu bustiaren zabalera neurtu genuen 10 metrotik behin.   
Uraren ezaugarriak 
Laginketa bakoitzean, bi tramuen amaieran eta araztegiaren efluentetik zuzenean, ur-laginak hartu eta 
ezaugarri fisiko-kimikoak neurtzen genituen efluentea askatzen ari zeneko (efluentea isurtzen hasi eta 
ondorengo 10 minutuetan zehar, gutxi gorabehera) eta askatzen ez zeneko momentuetan (efluentearen 
askapena amaitu eta handik ordubetera, gutxi gorabehera). Ezaugarri fisiko-kimikoei dagokiela, pH-a, 
tenperatura (T), eroankortasun elektrikoa (EE) eta uraren oxigeno disolbatuaren (OD) saturazioa neurtu 
genituen eskuko zundak erabiliz (WTW Multi 350i and WTW 340i SET, WTW Wissenschaftlich, 
Weilheim, Alemania; YSI ProODO handled; YSI Incorporated, Yellow Springs, OH, AEB). Bestalde, ur-
laginak zuzenean iragazten genituen (0,7 mikrometroko poro-tamaina zuten aurretiaz erraustutako filtroen 
bidez, Whatman GF/F, Whatman International Ldt., Kent, Erresuma Batua) eta izoztu, zegozkien analisiak 
burutu arte. Uretan disolbatutako fosforo erreaktiboaren (DFE) [molibdatoaren metodoa (Murphy eta Riley, 
1962)] eta amonioaren (NH4
+
) [salizilatoaren metodoa (Reardon et al., 1966)] kontzentrazioak 
espektrofotometria bidez neurtu genituen (Shimadzu UV-1800 UV-Vis, Shimadzu Corporation, Kyoto, 









)] ioi bidezko elektroforesi kapilarrarekin neurtu genituen (Agilent G1600AX 3D, Agilent 
Technologies, Wilmington, DE, AEB) (Ingurumenaren Babeserako Agentzia, 2007). Disolbatutako 
nitrogeno inorganikoaren kontzentrazioa (DNI) nitrato, nitrito eta amonio anioien kontzentrazioen 
batuketaren bidez adierazi genuen. Disolbatutako karbono organikoa (DKO) eta nitrogeno totala (DNT) 
oxidazio katalitikoaren bidez neurtu genituen, TNM-L unitate batera akoplatutako Shimadzu TOC-L 
analizatzaile bat erabiliz (Shimadzu Corporation, Kyoto, Japonia). Horrez gain, hainbat emergentzia-
kutsatzaileren kontzentrazioak ere neurtu genituen (herbizidak, hormonak, garbiketa eta zaintza-
produktuak, jatorri industrialeko kimikoak eta produktu farmazeutikoak, beste zenbaiten artean) 
araztegiaren efluentearen isurketa hasi eta hurrengo hilabetean zehar (ikus Solagaistua eta lankideek (2018) 
burututako lana detaile gehiagorentzat).  
Biofilma 
Esperimentua hasi baino hiru hilabete lehenago, substratu artifizialak (20 x 10 x 8 zentimetroko dimentsioa 
zuten granitozko galtzada-harriak) inkubatu genituen errekaren bi tramuetan zehar biofilmaren 
kolonizazioa ahalbidetzeko. Laginketa bakoitzean, tramu bakoitzaren ibilgu hezean zeuden zoriz 
aukeratutako bost substratu artifizialetan hazitako biofilma lagintzen genuen, bost harrietako hiru aurretiaz 
metabolismo neurketetarako erabili ondoren (ikusi ondorengo azpiatala). Biofilma lagintzeko, substratu 
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artifizialen gainazal osoa marruskatzen genuen eta lortutako nahasketa ("biofilm-zopa") iragazitako 
errekako urarekin nahasten genuen (0,7 mikrometroko poro-tamaina, Whatman GF/F). Substratu artifizial 
bakoitzeko biofilm-zopa  bat lortzen genuen eta banaka mantentzen genituen polietilenozko poteetan. 
Behin laborategian, biofilm-zopen hasierako bolumena neurtzen genuen eta horietako bakoitza ehogailu 
batez homogeneizatzen genuen (IKA Ultra-Turrax T25 Basic, Werke GmbH eta Co. KG, Staufen, 
Alemania). Ondoren, zopa horietako bakoitza hiru azpi-laginetan banatzen genuen: bi azpi-lagin 
biofilmaren biomasa eta klorofila (Chl-a) kontzentrazioaren neurketara bideratzen genituen eta izoztuta 
mantentzen genituen analisiak egin arte; beste azpi-lagina, ordea, jarduera entzimatikoen neurketara 
bideratzen genuen eta laginketa bakoitzaren ondoren zuzenean erabiltzen genuen.  
Biofilmaren biomasa neurtzeko, hiru azpi-laginetako bat hartu eta aurretiaz pisatutako filtroetan 
iragazten genuen (0,7 µm-ko poro-tamaina, Whatman GF/F), zeinak ondoren lehortu (70 ºC, 72h), pisatu, 
erraustu (500 ºC, 5h) eta berriro ere pisatzen genituen errautsik gabeko pisu lehorra neurtzeko (EGPL). 
Kalkulatutako EGPL balioak substratu artifizialen azalerarengatik zatitzen ziren emaitzak azalera unitateko 
adierazteko (g EGPL m
-2
). Klorofila kontzentrazioa neurtzeko, azpi-lagina aurretiaz erraustutako filtroetan 
iragazten genuen (0,7 µm-ko poro-tamaina, Whatman GF/F) eta filtroak %90eko purutasuna zuen azetonan 
erauzten genituen (4 ºC, 12 h ilunetan) (Steinman et al., 2006). Klorofilaren erabateko erauzketa 
ziurtatzeko, ordea, laginak sonikatu (Selecta sonikazio-bainua, 360 watt-eko potentzia eta 50/60 hertz-eko 
frekuentziarekin, JP Selecta S.A., Bartzelona, Espainia) eta zentrifugatzen genituen (2000 bira minutuko, 
G-balioa = 657,4, P-Selecta Mixtasel, JP Selecta S.A.). Ondoren, laginen klorofila kontzentrazioa 
espektrofotometria bidez neurtzen genuen (UV-1800 UV-Vis, Shimadzu Corporation, Kyoto, Japonia) 
haien absorbantzia neurtuz 665 eta 750 nm-ko uhin-luzeretan, Jeffrey eta Humphrey-k (1975) 
proposatutako metodologiari jarraiki. Lortutako klorofila balioak azalera unitateko ere adierazten genituen 
(mg Chl-a m
-2
). Horrez gain, biofilmaren indize autotrofikoa (IA) ere kalkulatu genuen, EGPL eta Chl-a 
kontzentrazioaren ratioaren bidez (Steinman et al., 2006). 
Fosforo organikoaren atxikimenduarekin (fosfatasa alkalinoa, FA) eta zelulosa eta hemizelulosen 
degradazioarekin (β-glukosidasa, BG) erlazionatutako entzimen zelulaz kanpoko jarduerak Saiya-Cork eta 
lankideek (2002) proposatutako metodologiaren arabera neurtu genituen. Horretarako, fluoreszentzia bidez 
bateratutako substratu artifizialak, 4-metilumbeliferil (MUF)-fosfatasa eta (MUF)-β-D-glukopiranosidoa, 
hurrenez hurren, erabiltzen genituen. Entseguak 96 zulo zituzten mikroplaketan egiten genituen 
(BRANDplates® microplates, BRAND GMBH + CO KG, Wertheim, Alemania), zeintzuetan biofilm 
laginak azetato bufferrarekin nahasten genituen (50 mM, pH = 5) eta 30 minutuz ilunpetan inkubatu. 
Biofilm laginik gabeko zuriak eta MUFaren kalibrazio zuzena (0-100 µmol L
-1
) ere inkubatzen genituen 
berezko fluoreszentzia eta quenchinagatik zuzentzeko. Erreakzioa geldiarazteko NaOH bufferra (1,0 M) 
gehitzen genuen (1/1, bolumen/bolumen). Laginen fluoreszentzia 365/445 nm-ko kitzikapen/emisio uhin-
luzeretan neurtzen genuen (37 ºC) mikroplakak irakur zitzakeen fluorimetro baten bidez (Tecan GENios, 








Biofilmaren fosforo (DFE) atxikimendu-gaitasuna neurtzeko, biofilm-eramaileak erabili genituen, 
substratu artifizial txiki batzuk (2,5 cm-ko kuboak, SERA GmbH D52518, Heinsberg, Alemania) 
orokorrean akuarioetan erabiltzen direnak biofilmaren atxikimendua errazteko, duten azalera-bolumen 
erlazio altuagatik. Esperimentua hasi baino lehen, biofilm-eramaileak bi tramuetako bakoitzean zoriz 
aukeratutako bost lekutan inkubatu genituen, pitaren bidez zuhaitzen sustraiei edota metalezko barrei 
lotuta. Laginketa bakoitzean, bost lekuetako bakoitzean biofilm-eramaile bat berreskuratzen genuen 
(guztira 5 lortuz tramu bakoitzeko) eta gehiago jartzen genituen, hurrengo laginketetarako biofilmak 
kolonizatuta egon zitezen. Jaso ondoren, errekako urarekin mantentzen genituen plastikozko pote ilunetan. 
Behin laborategian, biofilm-eramaileak aklimataziorako sortutako soluzio baten 200 mL-tan aklimatatzen 
genituen [1:5 karbonatutako Perrier ur-minerala (Nestlé, Vergèze, Frantzia): desionizatutako ura], 
mikromantenugaien eskuragarritasuna bermatzeko diseinatu genuena (inkubaziorako baldintzak: 30 min, 




) (Agitator-Incubator INF-66123 
Multitron Standard, BIOGEN Científica S.L., Madril, Espainia). Aklimatazioaren ondoren, biofilm-
eramaileak banaka murgiltzen genituen soluzio berdinaren 45 mL-tan baina fosforoa gehituta (K2HPO4, 10 
mM = 310 mg P L
-1
), 5 µM-eko (155 µg P L
-1
) amaierako kontzentrazioa lortuz, eta baldintza berdinetan 
inkubatzen genituen beste ordubetez. Amaierako kontzentrazio hori aukeratu genuen biofilmarentzako 
asebetetze-baldintzak ziurtatzeko baina aldi berean, inkubazioan zehar mantenugaien beherakada ikusi eta 
mantenugaien atxikimendua kalkulatu ahal izateko. Inkubazioaren ondoren, pote bakoitzetik 10 mL ur 
iragazten genituen (0,7 µm-ko poro-tamaina, Whatman GF/F) eta laginak izozten genituen zegozkien 
analisiak burutu arte. Kolonizatu gabeko biofilm-eramaileak ere erabiltzen genituen kontrol edo zuri gisa.  
Azkenik, biofilmaren fosforo atxikimendu-gaitasuna zurien eta kolonizatutako substratu artifizialen arteko 
batez besteko fosfato kontzentrazioaren diferentziaren bidez kalkulatzen genuen, betiere inkubaziorako 
erabilitako ur-bolumena eta denbora kontutan hartuta (µg P h
-1
) (Elosegi et al., 2018).  
Biofilmaren metabolismoa ganbara itxietan neurtu genuen, Apraitz Errekaren turbulentzia altuak 
eta aukeratutako tramuen distantzia laburrak metodo irekiak erabiltzea eragotzi baitziguten (Bott et al., 
1978). Laginketa bakoitzean, substratu artifizial gisa erabilitako granitozko hiru galtzada-harri 
berreskuratzen genituen eta ondoren, banaka inkubatzen genituen metakrilatozko ganbaretan (20 x 30 x 15 
cm). Inkubazioak beti egiten genituen araztegiaren isurketa askatzen ez zeneko momentuetan Kontrol 
tramuaren amaieran zegoen putzu handi batean, eta ganbara guztiak Kontrol tramuko urez betetzen 
genituen. Modu horretan, araztegiaren isurketak neurketetan eraginik ez izatea ziurtatzen genuen eta horrez 
gain, argi, tenperatura eta uraren kimikaren baldintza berdinak. Argipean burututako inkubazioen 
fotosintesiak baldintza ilunetan komunitate heterotrofoaren jarduera bultza dezakeela bagenekien arren 
(Espeland et al., 2001), eskura genuen ganbara kopuruak argipeko eta ilunpeko inkubazioak aldi berean, 
ganbara denetan baldintza berdinak mantentzen genituen bitartean, burutzea eragotzi zigun. Ganbaren 
barnean, ura etengabe birzirkulatzen zen akuarioetan erabiltzen diren ur-ponpen bidez (Syncra Silent, 
Sicce, SICCE S.R.L., Pozzoleone, Italia). Argipean 2 orduz inkubatu ondoren, uraren oxigeno 
disolbatuaren kontzentrazioa neurtzen genuen ganbara bakoitzean (YSI ProODO eskuko zunda erabiliz). 
Ondoren, ganbara guztiak plastiko beltz eta opako batekin estaltzen genituen, beste bi orduz inkubatzen 
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genituen eta denbora hori igarotzean, oxigeno disolbatuaren kontzentrazioa berriro ere neurtzen genuen. 
Ilunetan emandako oxigeno kontzentrazioaren aldaketak komunitatearen arnasketa kalkulatzeko (KA) 
erabiltzen genituen eta argitan emandako kontzentrazio aldaketak, ordea, komunitatearen metabolismo 
garbia (KMG) kalkulatzeko. Azkenik, komunitatearen ekoizpen primario gordina (EPG) KMG eta KA 
gehituz kalkulatzen genuen (Fellows et al., 2001). Parametro guztiak bi neurketen arteko oxigeno 
disolbatuaren kontzentrazioen diferentziaren bidez kalkulatzen genituen, inkubazioen denbora-tarte 





). Azkenik, tasa metabolikoak biofilmaren biomasarengatik zuzendu genituen (hau da, EPG Chl-a 
kontzentrazioagatik, eta KA biofilmaren biomasa totalagatik), biofilmaren efizientzia metabolikoan egon 
zitezkeen balizko aldaketak aztertzeko.   
Tramu-mailako mantenugaien atxikimendua 
Tramu mailako mantenugaien atxikimendua amonioarentzat (NH4
+
, NH4Cl moduan) eta uretan 
disolbatutako fosforo erreaktiboarentzat (DFE, NaH2PO4.2H2O moduan) neurtu genuen bat-bateko adizioen 
bidez (Martí eta Sabater, 2009). Bi mantenugaiak errekako uraren 20 litrotan disolbatu genituen NaCl 
gatzarekin batera, trazatzaile kontserbadore hidrologiko gisa erabiltzen genuena (Bencala et al., 1987). 
Laginketa bakoitzean, prestatutako soluzioa bat-batean askatzen genuen errekako tramu bakoitzaren 
goialdean, errekako urarekin nahasketa azkarra ziurtatzen zen lekuan, araztegiaren efluentea askatzen ez 
zeneko momentuetan. Tramu bakoitzaren amaieran, eroankortasun elektrikoaren (EE) balioak 10 
segundoro automatikoki hartzen genituen EE neurtzeko eskuko zunda baten bidez (WTW 340i SET), 
adizioaren hasieratik baldintza basalak itzuli arte. Errekan askatutako ur-masa gazia tramuaren amaieratik 
igarotzen zen heinean, 25 ur-lagin inguru hartzen genituen mantenugai bakoitzarentzat, bertan iragazten 
genituen (0.7 µm-ko poro-tamaina, Whatman GF/F) eta izoztuta mantentzen genituen zegozkien analisiak 
burutu arte. Mantenugaien atxikimenduaren metrikak kalkulatzeko masa-balantzea erabili genuen (Martí 
eta Sabater, 2009): (i) atxikimendu-distantzia (Sw, m), zeinak mantenugai-molekula bakoitzak ur-zutabetik 
kanporatua izan arte egiten duen distantzia adierazten duen, (ii) atxikimendu-abiadura (Vf, m s
-1
), zeinak 
mantenugai-molekula bakoitza ur-zutabetik kanporatua deneko abiadura adierazten duen, eta (iii) 




), zeinak ur-zutabeak azalera eta denbora 
unitateko atxikitzen duen mantenugaien masa edo kantitatea adierazte duen.   
Materia organikoaren deskonposizioa 
Zuhaitzetatik erori berriko haltz hostoak (Alnus glutinosa) bildu genituen, airean lehortu pisu konstantea 
lortu arte eta plastiko ilunezko poltsetan gorde genituen erabili arte. Laginketa bakoitzerako, haltz hostoak 
hartu eta orbel poltsa fin (100 µm, 3 ± 0,05 g poltsa bakoitzeko) eta larrietan (5 mm, 4 ± 0,05 g poltsa 
bakoitzeko) sartzen genituen, tamaina desberdineko kontsumitzaileek materia organikoaren 
deskonposizioan zuten eragina neurtzeko. Orbel poltsa finak larrien barnean sartzen genituen, bi poltsak 
baldintza berdinetan zeudela ziurtatzeko eta gainera, ornogabeek poltsa larrietan zeuden orbel hostoak 
eskuratu ahal izateko, baina ez poltsa finetan zeudenak, non deskonposizioa komunitate mikrobiarrak 
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burutzen baitzuen. Behin errekan, prestatutako orbel poltsak pitarekin lotzen genituen biofilm-eramaileak 
kokatu genituen zorizko bost leku berdinetan eta bertan, 3-4 astez inkubatzen genituen. Inkubazioaren 
ondoren, orbel-poltsak berreskuratu eta laborategira hozkailuan eramaten genituen. Laborategian orbel-
poltsetan gelditzen ziren hostoak uretatik pasatzen genituen ager zitezkeen ornogabeak eta partikula 
mineralak kentzeko. Ondoren, lehortu egiten genituen (70 ºC, 72 h), pisatu, erraustu (500 ºC, 5 h) eta 
berriro ere pisatu errautsik gabeko pisu lehorra kalkulatzeko (EGPL). Horrez gain, Kontrol tramuan beste 
bost orbel poltsa inkubatu genituen bi astez, erabilitako orbelaren lixibiazio tasak kalkulatzeko eta horrela, 
esperimentuan erabilitako hostoen hasierako pisu lehorra zuzentzeko. Deskonposizio tasak amaierako eta 
hasierako EGPL balioen ratioaren bidez kalkulatzen genituen, eredu esponentzial negatiboa erabiliz 




Aldagai bakoitzarentzat efluentearen sarrerak eduki zuen efektuaren tamaina kalkulatu genuen 1. ekuazioan 
adierazitako formula jarraituz. Batetik beherako balioek efluentearen sarrerak prozesu horiek murriztu 
zituela adierazten du, eta batetik gorakoek, efluenteak prozesu horiek emendatu zituela.  
                                 
                                     
                                      
 
Efluenteak errekan neurtutako ekosistema-mailako erantzunetan eduki zituen efektu eta ondorioak 
aztertzeko, gure datuak eredu Gausiarretara doitu genituen (Madsen eta Thyregod, 2010; Zuur et al., 2010): 
biofilm komunitatearen egitura (EGPL, Chl-a) eta funtzionamendua [FA, BG, fosforoa atxikitzeko 
gaitasuna eta metabolismoa (EPG, KA, EPG/Chl-a, KA/EGPL)], eta materia organikoaren deskonposizioa 
(mikrobiarra, totala). Parametroen estimaziorako, orokortutako minimo karratuak erabili genituen (Pinheiro 
eta Bates, 2000), nlme paketeak duen “gls” funtzioaren bidez (Pinheiro eta Bates, 2016). Ereduaren egitura 
finkoak laginketa-sasoia [isurketa aurretik edo ondoren] eta tramuak (Kontrol edo Inpaktua) barneratzen 
zituen, biak aldagai esplikatzaile diskretu bezala sailkatuak, baita haien arteko interakzioa ere. Laginketa 
bakoitza zorizko aldagai bezala gehitu genuen ereduan. Efluentearen efektua laginketa-sasoiaren eta 
tramuaren arteko interakzioak ematen zigun (BA:CI). Erabilitako modeloetako batzuetan, Akaike 
Informazio Irizpideen (AII) konparazioek bariantzaren estruktura gehitzeko beharra azaleratu ziguten, 
heterozedastizitate arazoak gainditu eta laginketa bakoitzean bariantza desberdinak edukitzea 
ahalbidetzeko. Uraren ezaugarrientzat eta tramu-mailako mantenugaien atxikimenduarentzat (amonio eta 
disolbatutako fosforo erreaktiboaren Sw, Vf and U), ordea, laginketa bakoitzeko erreplika bakarra 
genuenez, datuak modelo linealak erabiliz aztertu genituen eta parametroen estimak mugatutako 
probabilitate maximoen bidez gauzatu genituen, nlme paketeak duen “lme” funtzioaren bidez (Pinheiro eta 
Bates, 2017). Neurtutako aldagai gehienentzako datu-base osoa genuen, tramu-mailako mantenugaien 
atxikimendu eta biofilmaren metabolismorako izan ezik, zeintzuk ezin izan genituen modu egokian 
estimatu laginketetako batzuetan arazo teknikoengatik (hala nola, zundek ez zutelako ondo funtzionatu 
edota laginetako batzuk galdu genituelako). Beharrezkoa zen kasuetan, analisi parametrikoen 
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eskakizunetara doitzeko, datuak logaritmizatu genituen. Esangarritasuna onartzeko, oro har, p < 0.05 
balioak erabili genituen. Analisi estatistiko guztiak R softwarearen 3.4.0. bertsioarekin egin genituen (R 
Development Core Team, Viena, Austria).  
Emaitzak 
Hidrologia 
Esperimentuak iraun bitartean, Apraitz Errekak oso goraldi markatuak eta hidrografia uhartsua erakutsi 
zituen. Emariaren batez besteko balioa 118 L s
-1
-koa zen eta euri sasoiek eragindako emari maximoa eta 
agorraldietako minimoa 1.095 eta 60 L s
-1
-koak izan ziren, hurrenez hurren.  Efluenteak errekaren Inpaktu 
tramuan egunean izandako batez besteko kontzentrazioa %3koa zen, nahiz eta %0,2 eta 4 balioen artean 
aldatu zen (1. irudia).  
 
1. Irudia: Kontrol tramuko eguneko batez besteko uraren emaria (Q, L s-1) (marra grisa, ezkerreko ardatza) eta araztegiaren 
efluentearen kontribuzioa (%) Inpaktu tramuan efluentea askatzen hasi eta ondorengo laginketa-sasoian zehar (marra beltza, 
eskumako ardatza). Puntu beltzek laginketa bakoitza adierazten dute eta lerro etenak efluentearen sarreraren hasiera 
adierazten du.  
Uraren ezaugarriak 
Araztegiaren efluenteak honako ezaugarri hauek erakutsi zituen: pH neutroa, batez beste errekako ura baino 
3 ºC beroagoa, 3 aldiz altuagoa zen eroankortasun elektrikoa, bi aldiz baxuagoa zen oxigeno disolbatuaren 
saturazioa eta 4-90 aldiz altuagoak ziren mantenugai eta disolbatutako karbono organikoaren 
kontzentrazioak (1. taula). Gainera, efluenteak kutsatzaile emergenteen kontzentrazio altuak ere erakutsi 
zituen; batez ere, AHB-ena (Angiotentsina II Hartzailearen Blokeatzaileak, Valsartan, Irbesartan, 
Eprosartan eta Telmisartan moduko substantziak biltzen dituen droga ez-antibiotikoen taldea, sistema 
errenina-angiotentsina modulatzen duena eta hipertentsioa tratatzeko erabiltzen dena), kafeina (gehien 
kontsumitzen den nerbio-sistema zentralaren kitzikatzailea) eta kaloriarik gabeko azukrearen 
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ordezkatzaileak (Azesulfame edota Sukralosa moduko substantziak, alegia). Efluentea askatzen ari zeneko 
momentuetan Inpaktu tramuko ezaugarri fisiko-kimiko gehienak esangarriki aldatu ziren (1. taula, S1 
taula). pH eta oxigeno disolbatuaren saturazioaren balioak 0,9 aldiz murriztu ziren hasierako balioekiko 
alderatuta (BA:CI, p = 0,007 eta p = 0,04, hurrenez hurren), eroankortasun elektrikoaren balioak 1,5 aldiz 
emendatu ziren (BA:CI, p < 0,001), eta tenperaturak, ordea, ez zuen eragin esangarririk erakutsi 
efluentearen sarrerarekiko (BA:CI, p = 0,20). Era berean, isurketak mantenugai gehienen kontzentrazioak 
esangarriki emendatu zituen, nahiz eta aldaketa nabarmenenak amonioaren (5,2 aldiz kontzentrazio 
altuagoak: BA:CI, p = 0,06) eta fosforoaren (2,4 aldiz kontzentrazio altuagoak: BA:CI, p = 0,004) kasuetan 
deskribatu genituen. Hala ere, kasu gehienetan diferentzia horiek desagertu egiten ziren araztegiaren 
efluentea askatzen ez zeneko momentuetan (1. taula, S1 taula), amonioaren kasuan izan ezik, zeinak 2,34 
aldiz altuagoak ziren kontzentrazioak erakusten zituen oraindik ere (BA:CI, p = 0,04).  
1. Taula: Uraren ezaugarriak Kontrol eta Inpaktu tramuetan araztegiaren efluentearen isurketa hasi baino lehen eta ondoren, 
araztegiaren efluentearen ezaugarriekin batera. Efluentearen isurketa hasi eta ondorengo laginketa-sasoian araztegiaren 
efluentea askatzen ari zeneko eta ez zeneko momentuen arteko desberdintasuna egina dago. Erakutsitako balioak batez 























pH  8,0 ± 0,1 7,9 ± 0,04  7,7 ± 0,3 7,1 ± 0,3 7,8 ± 0,1  7,1 ± 0,3 
T (ºC)  14,1 ± 0,1 14,5 ± 0,04  13,3 ± 0,01 15,1 ± 0,2 13,3 ± 0,02  17,8 ± 0,02 
EE (µS cm
-1
)  279 ± 18 277 ± 19  289 ± 18 427 ± 58 320 ± 44  791 ± 68 










)  47 ± 4 43 ± 8  43 ± 4 33 ± 2 46 ± 7  46 ± 8 
NO2 (mg N L
-1
)  0,02 ± 0,00 0,03 ± 0,004  0,02 ± 0,00 0,5 ± 0,3 0,1 ± 0,1  1,5 ± 0,9 
NO3 (mg N L
-1
)  0,6 ± 0,1 0,7 ± 0,2  0,6 ± 0,1 1,3 ± 0,3 0,7 ± 0,1  6,2 ± 1,9 
NH4
+
 (mg N L
-1
)  0,01 ± 0,001 0,01 ± 0,001  0,01 ± 0,002 0,2 ± 0,1 0,04 ± 0,002  0,5 ± 0,3 
DNI (mg N L
-1
)  0,6 ± 0,1 0,8 ± 0,1  0,7 ± 0,1 1,9 ± 0,3 0,8 ± 0,1  8,2 ± 1,3 
DNT (mg N L
-1
)  1,1 ± 0,1 1,3 ± 0,1  1,1 ± 0,1 2,3 ± 0,4 1,1 ± 0,1  10,2 ± 1,2 
DKO (mg C L
-1
)  3,5 ± 0,2 3,9 ± 0,5  3,4 ± 0,4 4,2 ± 0,9 3,0 ± 0,4  13,8 ± 1,9 
DFE (mg P L
-1




Araztegiaren efluenteak esangarriki eraldatu zuen biofilmaren egitura, bai biomasa baita klorofila 
kontzentrazioa ere emendatuz (S1 taula). Efluentea askatu aurretik biofilmaren biomasa antzekoa zen 
Kontrol eta Inpaktu tramuetan (batez besteko balioa ± errore estandarra = 1,03 ± 0,25 eta 0,84 ± 0,22 g 
AFDM m
-2
, hurrenez hurren), baina efluentearen sarrerak 2,1 aldiz emendatu zituen Inpaktu tramuaren 
balioak (BA:CI, p < 0,001, 2a irudia). Klorofila kontzentrazioak antzeko joera erakutsi zuen, efluentearen 
isurketaren aurreko laginketa-sasoian (Before) antzeko balioak erakutsiz bi tramuetan (Kontrola: 5,62 ± 
1,87 eta Inpaktua: 4,09 ± 1,38 mg m
-2
), eta balioak 2,3 aldiz handituz Inpaktu tramuan efluentearen 
sarreraren ondoren (BA:CI, p = 0,005, 2b irudia). Efluentearen sarrerak, ordea, ez zuen esangarriki eraldatu 
biofilmaren indize autotrofikoa (IA), hau da, biofilmaren konposatu autotrofo eta heterotrofoen arteko 
oreka (BA:CI, p = 0,23, S1 taula).  
 
2. Irudia: Biofilmaren biomasa (a) eta klorofila kontzentrazioa (b) Kontrol eta Inpaktu tramuetan araztegiaren efluentea 
askatzen hasi aurretik eta ondoren. Lerro etenak efluentearen sarreraren hasiera adierazten du. Erakutsitako balioak batez 
bestekoak ± errore estandarrak dira. 
 Araztegiaren efluenteak biofilmaren zelulaz kanpoko jarduera entzimatikoak ere emendatu zituen 
(S1 taula). Efluentea askatu aurretik, fosfatasa alkalinoaren (FA) balioak altuagoak ziren Kontrolean 




, hurrenez hurren). Joera hau, ordea, 
esangarriki aldatu zen efluentea askatu ondoren, Inpaktu tramuko FA jarduerak 2,3 aldiz altuagoak ziren 
balioak erakutsi baitzituen, igoera nabarmenenak efluentearen sarrera eta segituan egindako laginketetan 
antzeman zirelarik  (BA:CI, p = 0,015, 3a irudia). Β-glukosidasa (BG) entzimaren jarduerak antzeko 
erantzuna erakutsi zuen, isurketaren aurreko laginketa-sasoian Kontrol tramuaren balioak altuagoak 




) eta efluentearen sarreraren ondoren, 






3. Irudia: Biofilmaren fosfatasa alkalinoaren (a) eta β-glukosidasaren (b) zelulaz kanpoko entzimen jarduerak Kontrol eta 
Inpaktu tramuetan araztegiaren efluentea askatzen hasi aurretik eta ondoren. Lerro etenak efluentearen sarreraren hasiera 
adierazten du. Erakutsitako balioak batez bestekoak ± errore estandarrak dira. 
Araztegiaren efluentearen sarrerak larriki murriztu zuen biofilmak fosforoa atxikitzeko zuen 
gaitasuna. Efluentea askatu aurretik fosforoaren atxikimendu-gaitasunak ez zuen diferentziarik erakutsi 
Kontrol eta Inpaktu tramuen artean (3,17 ± 0,43 eta 3,27 ± 0,39 µg P h
-1
, hurrenez hurren). Gaitasun hau, 
aitzitik, esangarriki murriztu zen Inpaktu tramuan efluentaren sarreraren ondorioz, hasierako balioen 0,5ra 
heltzeraino (BA:CI, p < 0,001, 4. irudia, S1 taula).  
 
4. Irudia: Biofilmaren fosforoa (disolbatutako fosforo erreaktiboa, DFE) atxikitzeko gaitasuna Kontrol eta Inpaktu 
tramuetan araztegiaren efluentea askatzen hasi aurretik eta ondoren. Lerro etenak efluentearen sarreraren hasiera adierazten 
du. Erakutsitako balioak batez bestekoak ± errore estandarrak dira. 
Efluentearen sarrerak, ordea, ez zuen eragin esangarririk izan biofilmaren metabolismoan (S1 
taula). Efluentea isuri aurretik, Kontrol eta Inpaktu tramuek antzeko balioak erakutsi zituzten bai 









) dagokiela, eta oro har, biofilm komunitatea nagusiki autotrofoa zen (GPP:CR > 1). Efluentearen 
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sarrerak, gainera, ez zuen patroi hori aldatu, ez baitzuen eragin esangarririk izan ez EPGan (BA:CI, p = 
0,46, 5a irudia), ez KAn (BA:CI, p = 0,96, 5b irudia) ezta haien arteko ratioan ere (BA:CI, p = 0,28). Hala 
ere, efluentearen isurketak esangarriki emendatu zuen EPG/Chl-a ratioa, zeina biofilmaren konposatu 
autotrofoaren efizientzia metabolikoaren hurbilketa gisa erabili baikenuen (BA:CI, p = 0,05). KA/EGPL 
ratioa, zeina biofilmaren konposatu heterotrofoaren efizientzia metabolikoaren hurbilketa gisa erabili 
baikenuen, aitzitik, ez zen esangarriki eraldatu efluentearen sarreraren ondorioz (BA:CI, p = 0,65).  
 
5. Irudia: Biofilmaren ekoizpen primario gordina (EPG) (a) eta komunitatearen arnasketa (KA) (b) metabolismo jarduerak 
Kontrol eta Inpaktu tramuetan araztegiaren efluentea askatzen hasi aurretik eta ondoren. Lerro etenak efluentearen sarreraren 
hasiera adierazten du. Erakutsitako balioak batez bestekoak ± errore estandarrak dira. 
Tramu-mailako mantenugaien atxikimendua 
Efluentearen sarrerak ez zuen eragin esangarririk izan tramu-mailako mantenugaien atxikimenduan (S1 
taula). Efluentea isuri aurretik, Kontrol eta inpaktu tramuek antzeko balioak erakutsi zituzten fosforoaren 
(499 ± 69 eta 547 ± 107 m) eta amonioaren (284 ± 50 and 297 ± 51 m) atxikimendu-distantziari (Sw) 
dagokiola, eta efluentearen sarrerak ez zuen eragin esangarririk izan bi mantenugaietako batean ere  
(BA:CI, DFE p = 0,54 eta NH4
+
 p = 0,16, 6a eta 6b irudiak). Era berean, Kontrol eta Inpaktu tramuek 
antzeko atxikimendu-abiaduraren (Vf) balioak erakutsi zituzten efluente isuri baino lehen fosforoari (0,003 
± 0,002 eta 0,004 ± 0,002 mm h
-1
) eta amonioari (0,005 ± 0,002 eta 0,005 ± 0,002 mm h
-1
) dagokiela. Hala 
ere, efluenteak amonioaren atxikimendu-abiaduran eragin esangarririk eduki ez zuen bitartean (BA:CI, p = 
0,19, 6d irudia), esangarritasunaren mugan zegoen murrizketa eragin zuen Inpaktu tramuaren fosforoaren 
atxikimendu-abiaduran (BA:CI, p = 0,06, 6c irudia). Azkenik, efluentearen sarrerak ez zuen eragin 
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esangarririk izan bi mantenugaien atxikimendu-azaleran (U) (BA:CI, DFE p = 0,13 and NH4
+
 p = 0,92, 6e 
eta 6f irudiak).  
 
6. Irudia: Tramu-mailako mantenugaien atxikimenduaren metrikak (atxikimendu-distantzia, Sw; atxikimendu-abiadura, Vf; 
atxikimendu-azalera, U) fosforoarentzat (a, c eta e irudiak) eta amonioarentzat (b, d eta f irudiak) Kontrol eta Inpaktu 
tramuetan araztegiaren efluentea askatzen hasi aurretik eta ondoren. Lerro etenak efluentearen sarreraren hasiera adierazten 
du. 
Materia organikoaren deskonposizioa 
Efluentearen sarrerak eragin desberdinak izan zituen materia organikoaren deskonposizio mikrobiarrean eta 
totalean (S1 taula). Efluentea isuri aurretik Kontrol eta Inpaktu tramuek antzeko balioak erakutsi zituzten 
bai deskonposizio mikrobiarrean (0,02 ± 0,004 eta 0,03 ± 0,005 d
-1
) baita totalean ere (0,06 ± 0,02 eta 0,05 
± 0,02 d
-1
), nahiz eta azkeneko honek beherakada nabarmena erakutsi zuen bigarren laginketatik aurrera. 
Deskonposizio mikrobiarrak ez zuen efluentearekiko eragin esangarririk erakutsi (BA:CI, p = 0,76, 7a 
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irudia), baina deskonposizio totala 1,4 aldiz emendatu zen Inpaktu tramuan efluentearen sarreraren ondoren 
(BA:CI, p = 0,003, 7b irudia).  
 
7. Irudia: Materia organikoaren deskonposizio mikrobiarra (a) eta totala (b) Kontrol eta Inpaktu tramuetan araztegiaren 
efluentea askatzen hasi aurretik eta ondoren. Lerro etenak efluentearen sarreraren hasiera adierazten du. Erakutsitako balioak 
batez bestekoak ± errore estandarrak dira. 
Eztabaida 
HUAen efluenteak kutsaduraren iturri puntual garrantzitsuenetariko bat dira ur gezetako ekosistementzat 
(Rice eta Westerhoff, 2017). Hala ere, efluente hauen efektu edota ondorio ekologikoak antzematea ez da 
eginkizun erraza, orokorrean, erreka gehienak aldi berean eragiten duten hainbat estres-iturriren menpe 
daudelako (Sabater et al., 2018). Gure ekosistema-mailako BACI motako diseinu esperimentala jarraitu 
zuen manipulazio esperimentuak, araztegi baten efluentearen eraginak isolatu zituen, inpaktu horiek funtzio 
edo prozesu desberdinetan neurtzea ahalbidetuz, eta ingurumen-baldintza desberdinak eta denbora-tarte 
luze samarrak kontutan hartuz. Ildo horretatik, gure emaitzek erakusten dute, efluenteak modu egokian 
tratatuta eta erreka hartzailean oso diluituta egon arren, eragin esangarriak eta konplexuak eduki ditzaketela 
ekosistemaren egituran eta funtzionamenduan, zeintzuk oharkabean manten zitezkeen baldintza 
esperimental ez hain zorrotzen aurrean. Oro har, efluentearen sarrerak jarduera biologiko gehienak 
emendatu zituen, eta neurtutako prozesu gutxi batzuk baino ez ziren aldaketarik gabe mantendu edo 
murriztu (biofilmaren mantenugai-atxikimendua, hain zuzen). Ondorioz, emaitza hauek iradokitzen dute 
aztertutako araztegiaren efluenteak jarduera biologikoak emenda zitzakeela, eta oso estres-efektu toxiko 
mugatuak izan zituela (Odum et al., 1979).  
 Gure esperimentuaren diseinuak Apraitzeko araztegiaren efluenteak Deba Ibaian zuen antzeko 
kontzentrazioa lortzea zuen helburu eta hortaz, esperimentuak iraun bitartean efluenteak Apraitz Errekan 
izandako batez besteko kontribuzioa %3 ingurukoa izan zen. HUAetatik eratorritako efluenteen 
kontzentrazioa, aitzitik, oso aldakorra izan daiteke sistema hartzaileetan, eta naturalki zein gizakiaren 
jardueraren ondoriozko ur-eskasia ematen deneko kasuetan, izugarri emenda daiteke. Horren adibide gisa, 
guk lana burutu genueneko eskualdean araztegietatik eratorritako efluenteek %35eko kontribuzioa izatera 
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ere hel daitezke, batez beste, giza jardueren ur-errekurtsoen erabilera intentsiboaren ondorioz (Gipuzkoako 
Foru Aldundia, 2015). Muturreko kasu batzuetan, gainera, efluenteek erreka edo ibai hartzaileen emariaren 
parterik handiena suposa dezakete (Rice eta Westerhoff, 2017). Ziur asko, araztegietatik eratorritako 
efluenteen ondorio ekologikoak sistema hartzailean jasaten duten diluzioaren araberakoak izango dira eta 
hortaz, efluenteen kontzentrazio altuagoak erakusten dituzten erreka eta ibaietan antzemango diren 
inpaktuak gure esperimentukoak baino nabarmenagoak izango dira (Brooks et al., 2006). 
 Gure esperimentuak iraun bitartean deskribatutako diluzio-gaitasuna oso altua izan arren, Apraitz 
Errekara askatutako efluente etenak esangarriki eraldatu zituen uraren ezaugarriak efluentea errekara 
askatzen zeneko momentuetan, pH eta oxigeno disolbatuaren kontzentrazioa murriztuz baina eroankortasun 
elektrikoa eta amonio eta fosforoaren kontzentrazioak emendatuz. Beste sistema batzuetan, araztegien 
efluenteen ondorio berdinak deskribatu izan dira uraren kalitatean (Martí et al., 2009), orokorrean “Erreka 
Urbanoaren Sindromearen” eraginaren pean dauden errekei lotu ohi direnak (Walsh et al., 2005). Hala ere, 
gehiegizko mantenugaien kontzentrazioek efektu toxikoak eragin diezazkieke uretako komunitate biologiko 
eta organismo askori. Gure esperimentuan, araztegiaren efluentea errekara askatzen zeneko momentuetan 
neurtutako mantenugaien kontzentrazioak (2,3 eta 0,2 mg L
-1
 disolbatutako nitrogeno total (DNT) eta 
fosforo erreaktiboa (DFE), hurrenez hurren) Europako erreketan behatu ohi diren kutsadura-maila baxu edo 
ertainei zegozkien, nitrogenoaren 2,4 mg L
-1
 eta fosforoaren 0,2 mg L
-1
 kontzentrazioak baino balio 
baxuagoak erakutsi ohi dituztenak, alegia (Grizzetti et al., 2017). Horrez gain, gure esperimentuarekiko aldi 
berean burututako beste lan paralelo batean, Solagaistua eta lankideek (2018) erakutsi zuten araztegiaren 
isurketaren uretan neurtutako emergentzia-kutsatzaileen kontzentrazioak altuak izan arren, Europan zehar 
egindako monitorizazio lan zabaletan neurtutako tarteen barnean zeudela (Loos et al., 2013). Hala ere, gure 
esperimentuaren Inpaktu tramuan neurtutako nitrito eta amonioaren kontzentrazioek (0,5 ± 0,3 eta 0,2 ± 0,1 
mg N L
-1
, hurrenez hurren), Camargo eta Alonsok (2006) salmonidoentzat proposatutako toxikotasun-
mugak gainditu zituzten, zeintzuk kutsadurarekiko organismo sentikorrenen artean deskribatuta dauden. 
Apraitz Errekan, ordea, agertu ohi diren bost arrain espezie ugarienetariko (Salmo trutta amuarraina, 
Phoxinus bigerri ezkailua, Anguilla anguilla aingira, Barbatula quignardi zarboa eta Parachondrostoma 
miegii loina) bat ere ez zenez desagertu efluentea isuri ondoren, esan daiteke ez genuela efektu toxiko 
lazgarririk antzeman errekan bizi ziren organismoengan (de Guzmán, argitaratu gabeko datuak). Gainera, 
emaitza hauek efluentearen kontzentrazio altuak erabiliz egindako laborategiko esperimentuen emaitzekin 
eta Inpaktu tramu berdinean egindako landa-inkubazioen emaitzekin bat datoz, non araztegitik eratorritako 
efluenteak ez baitzuen efektu toxikorik eragin, edota eragin izatekotan efektuak oso murritzak izan ziren, 
Echinogammarus berilloni anfipodoaren fisiologian (Solagaistua et al., 2018). Oro har, gure emaitzek 
aditzera ematen dute Apraitzeko araztegiaren efluenteak toxikotasun-maila baxua erakutsi zuela gure 
esperimentuaren diluzio-tasa altuen baldintzen pean, zeina efluentearen isurketa laburren edota emaria 
altuak eta azkarrak eragindako uraren berriztatze-tasa altuen ondorioz nabarmendua izan zitekeen. 
  Biofilm komunitateak oso sentikorrak dira giza jardueraren ondoriozko aldaketekiko (Battin et al., 
2016) eta horregatik, araztegien efluenteek eragindako mantenugai-kontzentrazioen emendioak eragin 
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garrantzitsuak izan ditzake biofilmaren egituran eta funtzionamenduan. Gure esperimentuan, araztegiaren 
efluenteak esangarriki emendatu zituen biofilmaren biomasa eta klorofila kontzentrazioa, nahiz eta ez zuen 
bere indize autotrofikoa esangarriki eraldatu, zeinak antzeko subsidio efektu bat iradoki zezakeen 
biofilmaren komunitate autotrofo eta heterotrofoan, beste lan batzuetan deskribatu izan den modura 
(esaterako, Ribot et al., 2015). Hala ere, efluenteak nabarmenki emendatu zuen biofilm autotrofoaren 
efizientzia metabolikoa, biofilmaren komunitate autotrofoaren egituran eta konposizioan aldaketa bat eman 
zela iradoki zezakeena, non espezie erresistenteagoak eta fisiologikoki aktiboagoak faboratu egingo 
baitziren (Drury et al., 2013; Proia et al., 2013; Rosi et al., 2018). Biofilmaren egituran emandako aldaketa 
hauek funtzionamenduan aldaketak ere eragin zitzaketen eta horrela, komunitate mikrobiarraren bidez 
erregulatutako prozesuak emendatu, zelulaz kanpoko jarduera entzimatikoak kasu, haien adierazpena ur-
zutabearen eta biofilmaren arteko mantenugaien desorekak erregulatzen baitu (Romaní et al., 2012). 
Orokorrean, fosfatasa alkalino (FA) entzimaren jarduera murriztu egiten da ur-inguruneko fosforo 
kontzentrazioa emendatu ahala, biofilmak fosforoarekiko eskakizun baxuagoa izango baitu (Allison eta 
Vitousek, 2005; Romaní et al., 2012). Gure esperimentuan, aitzitik, araztegiaren efluenteak FA entzimaren 
jarduera bultzatu edo emendatu zuen, agian emendatutako biofilmaren biomasak fosforoarekiko eskakizun 
biologikoa ere emendatu zuelako (Romaní eta Sabater, 2000). Horrez gain, biofilmaren biomasaren 
hazkuntzarekin bat, babes-geruzaren lodiera eta konplexutasuna ere emendatzen dira, zeinak mantenugaien 
elkartrukea eta difusioa murriztu baititzake (Battin et al., 2003) eta biofilmaren barne-birziklapen 
prozesuak bultzatu (Earl et al., 2006), FA entzimaren jardueraren emendioa bultzatuz. Bestalde, β-
glukosidasa (BG) jarduera karbonoaren degradazioarekin erlazionatutako zelulaz kanpoko jarduera-
entzimatikoa da, zelulosaren deskonposizioan funtsezko zeregina betetzen duena (Romaní et al., 2012). 
Entzima honen jarduera, orokorrean, konposatu organikoen degradazioarekin erlazionatuta dago, bai 
algetatik eratortzen diren konposatuen degradaziaorekin baita uretan disolbatuta daudenekin (Jones eta 
Lock, 1993). Gure esperimentuan, araztegiaren efluenteak BGentzimaren jarduera bultzatu zuen, zeina 
biofilmaren biomasaren hazkuntzaren ondorioz ere azal zitekeen, bai biofilmaren garapenean ematen den 
zelulen lisiak (Romaní et al., 2008) baita algen jarioan ekoiztutako polisakaridoek ere (Rier et al., 2014), 
biek entzima honen jarduera bultza baitezakete.  
   Araztegiaren efluentearen konposizio kimikoak efektu toxikoak eragin ez arren eta biofilmean 
neurtu genituen prozesu gehienak emendatu arren, larriki kaltetu zuen biofilmaren fosforoa atxikitzeko 
gaitasuna. Inguruneko mantenugai kontzentrazioak handitu ahala, biofilm komunitateek mantenugaiak 
atxikitzeko duten eraginkortasuna galdu ohi dute, atxikimendua zeroraino murriztuz biofilma saturatzen 
deneko muturreko kasuetan (Earl et al., 2006). Gure esperimentuan, efluenteak nabarmenki emendatu zuen 
fosforoaren kontzentrazioa uretan (balioak 2,4 aldiz altuagoak izateraino efluentea askatzen zenean), zeinak 
larriki murriztu zuen fosforoa atxikitzeko gaitasuna, saturazioa iradoki zezaketen balio negatiboak ere 
deskribatuz. Biofilm-eramaileetan deskribatutako fosforoaren askapena bat dator aurretiaz araztegien 
efluenteekin egindako laborategi-esperimentu baten emaitzekin (Pereda et al., 2019). Nahiz eta agian 
fosforoaren askapenak gure entseguaren baldintza zehatzak baino ez islatu, zeina ez den zertan zehazki 
islatu behar landa-esperimentuetan, gure emaitzek azpimarratzen dute araztegiaren efluenteak larriki kaltetu 
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zuela biofilmaren fosforoa atxikitzeko gaitasuna. Gainera, atxikimenduaren balio negatibo horiek agorraldi 
luzeen ondoren baino ez genituen ikusi, biofilmaren babes-geruzaren lodiera eta konplexutasuna 
emendatzen denean, alegia, mantenugaien elkartrukea eta difusioa murriztuz (Battin et al., 2003) eta barne-
birziklapen edota mantenugaien askapen prozesuak bultzatuz (Earl et al., 2006).  
 Efluentearen sarrerak, ordea, ez zuen eragin esangarririk izan biofilmaren metabolismoan edota 
tramu-mailako mantenugaiak atxikitzeko gaitasunean, nahiz eta beste lan batzuek bi prozesuentzako 
erantzun esangarriak deskribatu dituzten hondakin-uren sarrerekiko (Gücker et al., 2006). Gure 
esperimentuan joera ahul batzuk baino ez genituen antzeman emendatutako tasa metabolikoekiko, bai 
ekoizpenerako eta bai arnasketarako ere, emendatutako atxikimendu-distantziekiko eta murriztutako 
atxikimendu-abiadura eta azalerekiko, bai amonioarentzako baita fosforoarentzako ere. Esangarriak ez izan 
arren, joera hauek beste lan batzuetan deskribatutako emaitzekin bat datoz, zeintzuetan mantenugaien 
kontzentrazioaren emendioak ekosistemaren metabolismoa emendatu zuen, batez ere arnasketa (Aristi et 
al., 2015), baina mantenugaiak atxikitzeko eraginkortasuna murriztu (Martí et al., 2009). Hala ere, gure 
laneko emaitza ez-esangarriak, agian, erabilitako erreplika kopuru baxuaren ondoriozkoak izan zitekeen 
metabolismoaren kasuan, eta erreplika-ezaren edota neurtu gabeko ekosistemaren beste konpartimentu 
batzuen garrantziaren ondoriozkoak (sedimentu hiporreikoak edota ibar-basoan hazten ziren zuhaitzek 
zituzten sustraiak, esaterako) tramu-mailako mantenugaien atxikimenduaren kasuan.   
 Araztegiaren efluenteak materia organikoaren deskonposizio mikrobiarra esangarriki aldatu ez 
zuen bitartean, deskonposizio totala emendatu zuen, nahiz eta bi prozesuen erantzun esangarriak deskribatu 
izan diren substantzia toxikoekiko eta mantenugaien kontzentrazioaren emendioarekiko (Ferreira et al., 
2015). Gure esperimentuko deskonposizio mikrobiarraren erantzun-ezak, agian, erabilitako haltz hostoen 
kalitate ona isla dezake (Petersen eta Cummins, 1974), zeinak beste hosto espezie batzuk baino 
erresistenteagoak izan daitezkeen mantenugaien sarrerekiko. Ildo horretatik, autore askok deskribatu dute 
hosto espezieen nutrizio-ezaugarriek ingurumen estresoreekiko erantzunaren magnitudea baldintza 
dezaketela (Ferreira et al., 2015). Ornogabeek erregulatutako materia organikoaren deskonposizioa, aitzitik, 
nabarmen murriztu zen bigarren laginketatik aurrera, aztertutako tramuetan Echinogammarus berilloni 
anfipodoaren desagerpenari egotzi dakiokeena (Solagaistua, argitaratu gabeko datuak). Espero bezala, 
araztegiaren efluenteak ornogabeen bidezko materia organikoaren deskonposizioa emendatu zuen, hostoen 
palatabilitatearen emendioaren ondorioz (Ferreira et al., 2015) edota efluentearen sarreraren azpian 
ornogabe zatitzaileen dentsitatea nabarmenki emendatzearen ondorioz (Pascoal et al., 2003). Emaitza 
hauek beste lan batzuetan deskribatutakoarekin bat datoz (Woodward et al., 2012) eta iradoki dezakete 
ornogabeen bidez erregulatutako materia organikoa komunitate mikrobiarraren bidez erregulatutakoa baino 




   Oro har, gure esperimentuaren emaitzek erakusten dute araztegietatik eratorritako efluenteek, nahiz 
eta tratamendu egokiak jasan eta oso diluituta egon erreka hartzaileen, eragin ahul baina konplexuak izan 
ditzaketela ekosistemaren komunitate biologikoen egitura eta funtzionamenduan. Gainera, uste dugu efektu 
edo eragin hauek nabarmenduak izan daitezkeela gehiago kontzentratutako efluenteen aurrean, agian 
subsidio motako erantzunak estres motako erantzun bihurtuz. Hala ere, erreka eta ibai gehienak aldi berean 
eragiten duten beste hainbat estresoreren menpe daudenez, beste mota bateko landa-esperimentuez baliatuz 
zaila izan daiteke ibai-ekosistemetan efektu hauek antzematea. Hortaz, manipulazio-bidezko ekosistema-
mailako esperimentuak hurbilketa edo tresna sendoak izan daitezke horrelako efektuak aditzera emateko, 
eta estresore anitzen egoeren aurrean eragin kaltegarrienak jasango dituzten ekosistema-mailako prozesuen 
erantzunak aztertzeko.  
Esker onak  
Esperimentu hau Europar Batasunaren 7. Azpiegituren Programak babestu zuen (GLOBAQUA; 603629-
ENV-2013-6.2.1). Era berean, autoreok Eusko Jaurlaritzak emandako euskarri ekonomikoa eskertzen dugu 
(Ikerketa-talde bateratua: Ibai-ekologia 7-CA-18/10) baita Eusko Jaurlaritzak (I. de Guzman) eta Euskal 
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eta Janire Diezi laginketetan eta laborategiko analisietan zehar eskainitako laguntzagatik, baita Apraitzeko 
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eskaintzearren. SGIKERek eskainitako babes tekniko eta gizatiarra (UPV/EHU, MICINN, GV/EJ, ESF) ere 
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Hondakin-uren araztegietatik (HUA) eratortzen diren efluenteak ekosistema-mailako prozesuetan eragin 
dezaketen substantzia ugariren nahasketa konplexuz osatuta daude. Konposatu hauetako batzuk (kutsatzaile 
toxikoak) jarduera biologikoak kontzentrazio guztietan murrizten dituzten arren, beste batzuek 
(mantenugaiek, kasu) jarduera biologikoa emendatzen dute kontzentrazio baxuetan eta kontzentrazio 
altuetan murriztu, Subsidio-Estres moduko erantzun-patroiak eraginez. Hortaz, araztegien efluenteen 
efektuak haien konposizio kimikoaren eta ekosistema hartzailean jasaten duten diluzioaren araberakoak 
izango dira. Gure esperimentuan araztegien efluenteen berehalako efektuak aztertu genituen erreka edo 
ubide artifizialetan, biofilmaren hazkuntza-tasa eta uretan disolbatutako fosforoa atxikitzeko gaitasuna, 
bentoseko metabolismoa eta materia organikoaren deskonposizioa neurtuz. Lehenengo fasean (32 egun) 
ubide artifizialak araztegi bateko efluenteen kontzentrazio-gradiente batean jarri genituen, erreka-ur 
garbitik efluente purura. Araztegiaren efluenteak neurtutako prozesu gehienak eraldatu zituen, nahiz eta ez 
genuen subsidio-estres moduko patroi argirik ikusi, biofilmaren biomasaren kasuan izan ezik. Prozesu 
gehienak, aitzitik, araztegiaren efluentearen ondorioz emendatu egin ziren, erantzun-patroi konplexu eta 
espezifikoak erakutsiz. Bentoseko metabolismoa eta deskonposizioa saturaziorik gabe emendatu ziren, 
kutsadura-maila ertain eta altuetan bereganatu baitzituzten haien jarduera maximoak, hurrenez hurren, eta 
ez baitziren kontrol tratamenduko balioen azpitik murriztu. Biofilmaren fosforoa atxikitzeko gaitasuna izan 
zen efluentearen kontzentrazio emendatu ahala murriztu zen jarduera biologiko bakarra. Esperimentuaren 
bigarren fasean (23 egun) ubide artifizial guztiak erreka-ur garbitan ipini genituen, araztegiaren efluenteak 
ekosisteman eragin zitzakeen legatu-efektuak aztertzeko. Prozesu gehienek legatu-efektu argiak erakutsi 
zituzten, subsidio, estres edota subsidio-estres moduko erantzun-patroiak jarraitu zituztenak. Biofilmaren 
fosforoa atxikitzeko gaitasuna kutsadura fasean eragin handia izan zuten kanaletan murrizten jarraitu zuen 
arren, algen komunitatearen hazkuntza eta bentoseko metabolismoa emendatu ziren. Biofilmaren 
biomasaren hazkuntzak eta deskonposizioak, ordea, ez zuten legatu-efektu nabarmenik erakutsi. Oro har, 
araztegiaren efluenteek erantzun biologiko konplexu eta espezifikoak eragin zituzten gure mesokosmo-
mailako esperimentuan, zeintzuk sustatzaile eta estresoreen nahasketa konplexuaren ondorioz gerta 
zitezkeen. Hortaz, horrelako emaitzek kutsadura urbanoak ibai-ekosistemen funtzionamenduan eduki 
ditzakeen ondorioak ulertzen lagun gaitzakete. 











Giza populazioaren hazkuntzaren ondorioz eta landa-inguruneetatik herri- eta hiri-guneetara 
emandako migrazioaren ondorioz, hiriguneen hedapena esponentzialki emendatu da azken 
hamarkadetan (Jones eta O´Neill, 2016). Giza populazioaren emendioarekin bat, hondakin uren 
sarrerak, bai tratatu gabeak baita hondakin-uren araztegietatik (UHA) eratorritakoak, kutsadura 
urbanoaren iturri puntual ohikoenetariko bat bihurtu dira erreka eta ibai-ekosistementzat 
(Vörösmarty et al., 2010). Hondakin uren araztegiek jatorri urbanoko kutsadura murrizten dute 
(Tchobanoglous eta Burton, 1991; Serrano, 2007), baina haiek isurtzen dituzten efluenteak 
substantzia desberdin askoren nahasketa konplexuak dira oraindik ere: materia organikoa, 
mantenugaiak (Merseburger et al., 2005; Martí et al., 2009), metalak, pestizidak eta lehentasunezko 
beste zenbait kutsatzaile, eta baita emergentzia-kutsatzaileak ere, hala nola, produktu 
farmazeutikoak, zaintza edo garbiketa pertsonalera bideratutakoak edota debekatutako drogak 
(Santos et al., 2013; Rosi-Marshall et al., 2015; Aymerich et al., 2017). Nahasketa hauen 
konplexutasuna, hortaz, isurketen efektu ekologikoak oraindik ez ezagutzearen arrazoi nagusietako 
bat izan daiteke (Aristi et al., 2015). Efluenteen substantzia asimilagarri eta toxikoen arteko orekak 
ekosistema-mailako prozesuak emenda edo murriztu ditzake (sensu Odum et al., 1979), haien 
konposizio kimikoaren edo ekosistema hartzailean duten amaierako kontzentrazioaren arabera 
(Cardinale et al., 2012; Rice eta Westerhoof, 2017), bai eta sistema hartzailearen komunitate 
biologikoen konposizioaren arabera (Segner et al., 2014). Horren ildotik, mantenugai inorganikoek, 
esaterako, jarduera biologikoa emenda dezakete (subsidioa) maximo edo atalase batera heldu arte, 
non ez baitiren gehiago asimilagarriak izango eta jarduera biologikoa maila “normaletik” behera 
murriztuko baituten (estresa). Bestalde, metal astunek, pestizidek eta antibiotikoek, beste hainbat 
substantziaren artean, jarduera biologikoa murrizten dute edozein kontzentraziotan (Rodríguez-
Mozaz eta Weinberg, 2010; Peters et al., 2013). Edonola, substantzia asimilagarriek eta toxikoek 
uraren kalitatea kalte dezakete (Beyene et al., 2009; Ribot et al., 2012), komunitate biologikoen 
egitura eraldatu (Bundschuh et al., 2011; Rosi-Marshall et al., 2015) eta ekosistema-mailako 
prozesuetan eragin (Aristi et al., 2015; Corcoll et al., 2015). Hala ere, efluenteen amaierako 
kontzentrazioa ekosistema hartzailean jasango duten diluzio-gaitasunaren araberakoa da, zeina 
oraindik ere gehiago murriztu daitekeen, ur-errekurtsoen gainustiaketaren ondorioz (Arroita et al., 
2016) edota klima-aldaketaren ondorioz (Hisdal et al., 2001; Englert et al., 2013).  
 Ekosistemaren funtzionamenduak ibai-ekosistemetan ematen diren energiaren eta 
materiaren fluxuak biltzen ditu (Tilman et al., 2014; von Schiller et al., 2017). Europar Batasunak 
ezarritako Uraren Esparru Arteztarauak (UEA) egoera ekologikoa “azaleko uretako ekosistemen 
egituraren eta funtzionamenduaren arteko adierazpen bateratua” bezala definitzen duen arren, 
ekosistemaren funtzionamendua ez da aztertzen da egungo monitorizazio lan gehienetan (Birk et al., 
2012). Ekosistemaren osasunaren funtsezko osagaia izateaz gain, erreka eta ibaiek eskain ditzaketen 
ekosistema-mailako zerbitzuak bultzatzen ditu (Milurteko Ekosistemen Ebaluazioa, 2005). Hala ere, 
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oraindik ez daukagu argi zeintzuk diren araztegietatik eratorritako efluenteen efektuak ekosistema-
mailako prozesuetan eta horrez gain, ekosistemetan eduki ditzaketen legatu-efektu potentzialak. 
Kontua da, efluenteen isurketak jasotzen dituzten erreka eta ibai askotan egindako ikerketek emaitza 
desberdinak deskribatzen dituztela neurtutako prozesuaren arabera. Esaterako, lan batzuek materia 
organikoaren deskonposizioa emendatzen dela dioten bitartean (Pascoal et al., 2003), beste batzuek 
ez dute eragin esangarririk topatu mantenugaien atxikimenduan (Haggard et al., 2001; 2005) edota 
murrizketak deskribatu dituzte (Martí et al., 2004; Merseburger et al., 2005; 2011). Gainera, 
efluenteek prozesu autotrofo eta heterotrofoengan eragin desberdinak izan ditzakete habitat edo 
ekosistema-mailan (Aristi et al., 2015) eta haiekiko esposizioaren iraupenak ere erantzun-patroia 
baldintza eta modula dezake (Aristi et al., 2016). Horrez gain, efektu horiek efluenteak murriztu edo 
gehiago jasotzen ez direnean ere iraun dezakete, eta hortaz legatu-efektuek ekosistemaren 
errekuperazio gaitasuna zaildu. Zentzu horretan, nahiz eta ikerlari askok estres-iturrien legatu-
efektuak aztertzearen garrantzia azpimarratzen duten (Holeton et al., 2011; Sharpley et al., 2013), 
oso lan gutxik aztertzen dute gai hori esperimentazio bidez (Alvarez et al., 2014).   
 Araztegien efluenteek ekosistemaren funtzionamenduan eragin ditzaketen efektuak sistema 
hartzailean izango duten amaierako kontzentrazioaren araberakoak izango dira, eta hortaz, ez ohi da 
eginkizun erraza efektu horiek landa-esperimentuen bidez aztertzea. Ondorioz, egoera honek 
baldintza kontrolatuen pean burututako laborategiko esperimentu baten beharra azaleratzen du, 
zeinak hurbilketa esperimental indartsuak eskain ditzakeen, komunitate biologiko naturalen 
konplexutasunaren ondorioz, in situ detektatzea ezinezkoa izango liratekeen mekanismo zehatzak 
isolatu eta aztertzeko (Benton et al., 2007). Erreka- edo ibai-ekosistemen kasuan, erreka edo ubide 
artifizialak askotan erabili izan dira fenomeno ekologiko konplexuak aztertzeko, hala nola, 
mantenugaien eta kutsatzaile emergenteen arteko interakzioak (Aristi et al., 2016), aldizkako emaria 
duten sistema intermitenteetan sasoi lehorraren iraupenak duen garrantzia (Acuña et al., 2015), 
aldaketa klimatiko globalaren ondoriozko tenperatura igoerak eta eraldatutako eguneko tenperatura-
patroien efektuak (Freixa et al., 2017), edota produktu farmazeutiko eta debekatutako drogekiko 
esposizioak komunitate biologikoetan eduki ditzakeen eragina (Hoppe et al., 2012; Lee et al., 2016).  
 Hortaz, esperimentu honetan araztegietatik eratorritako efluenteen efektuak aztertu genituen 
ibai-ekosistemen funtzionamenduan, erreka artifizialak erabiliz egindako laborategiko esperimentu 
baten bidez, erantzunean eragina izan zezaketen gainerako ingurumen-faktoreak ahalik eta gehien 
sinplifikatzeko. Gure helburua ondorengo aurreikuspenak aztertzea zen: (1) jarduera biologikoek 
subsidio-estres moduko erantzun-patroia erakutsiko zuten efluentearen diluzio-gradientearekiko, 
hots, jarduera biologikoak efluentearen kontzentrazio baxu eta ertainetan emendatuko ziren, baina 
kontrol tratamenduaren (erreka-ur garbia) balioetatik behera murriztuko ziren efluentearen 
kontzentrazio altuetan; (2) erantzun-patroiak jarduera biologikoen arabera aldatuko ziren; eta (3) 
efluenteak legatu-efektu nabariak utziko zituen funtzionamenduan, sistemaren errekuperazio-
gaitasuna murriztuz lehenengo esposizio-fasean jasandako kontzentrazioaren arabera.  
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Material eta metodoak 
Esperimentuaren diseinua 
Laborategiko esperimentua Uraren Ikerketarako Institutu Katalanak (ICRA - Institut Catalan de 
Recerca de l'Aigua) Gironan duen egoitzako Erreka Esperimentalen Instalazioan dituen erreka edo 
ubide artifizialak erabiliz egin genuen (Girona, Espainia). Erreka artifizialetako bakoitzari 
tratamendu zehatz bat egokitu genion zortzi aukeraren artean, erreka-ur garbitik (kontrol 
tratamendua) araztegi baten efluente purura (efluentearen kontzentrazioa: %0, 14, 29, 43, 58, 72, 86 
eta 100). Tratamendu bakoitzeko hiru erreplika ezarri genituen (8 tratamendu x 3 erreplika = 24 
erreka artifizial). Erreka artifizialak seiko lau multzotan bananduta zeuden (6 erreka artifizial x 4 
multzo = 24 erreka artifizial) eta hortaz, tratamendu bakoitza multzoetako  batean  baino ez genuen 
adierazi. Efluentearen diluzio gradientea erregresio lineal motako diseinu esperimentalarekin bat 
egiteko definitu genuen (Navarro et al., 2000), efluentea jasotzen ez zueneko erreka baten 
eszenariotik, fase lehorrean aurkitzen zen erreka intermitente batera, non emariaren %100a 
araztegitik eratorritako efluenteari zegokion. Horrelako diseinu esperimentalak, gainera, erreka 
artifizialetan neurtutako prozesuentzat jarduera maximoko kontzentrazioak eta subsidioaren eta 
estresaren arteko mugak definituko zituzten kontzentrazioak detektatzea ahalbidetuko zigula espero 
genuen.  
 Esperimentua 2017ko urtarrilaren 19 eta martxoaren 31 bitartean burutu genuen. 15 eguneko 
iraupeneko aklimatazio-fasearen ondoren, erreka artifizialak tratamendu desberdinen eraginaren 
pean ipini genituen lehenengo esposizio-fasean zehar (32 egun), eta ondoren, bigarren 
errekuperazio-fase bat ezarri genuen (23 egun), non erreka-ur garbitan ipini genituen erreka artifizial 
guztiak. Bi fase esperimental hauen desberdintzapenak araztegien efluenteen berehalako eta legatu-
efektuak antzematea ahalbidetu zigun.  
Baldintza esperimentalak 
Erreka artifizialetako bakoitza independenteak ziren metakrilatozko ubide batean (luzera - zabalera - 
sakonera: 200 cm - 10 cm - 10 cm) eta uraren zirkulaziorako 70 litroko edukiera zuen ur-tanga 
banatan oinarritzen zen. Erreka bakoitzak 50 mL s
-1
-ko emari konstantea jasotzen zuen eta sistema 
itxi baten moduan jarduten zuen 72 orduz, ubide bakoitzeko ur guztia hiru egunetik behin berritzen 
zelarik. Uraren batez besteko abiadura 0,71 cm s
-
1-koa zen eta urak sedimentu-ohe lauaren gainean 
hartzen zuen batez besteko sakonera 3 eta 3,5 zentimetroren artekoa. Egoitzatik gertu dagoen kutsatu 
gabeko Llémena Errekaren tramu batetik ubideetako bakoitza betetzeko 5 L sedimentu eta 14 harri 
hartu genituen. Llémena Erreka kareharriz osatutako isurialde mediterraneoko erreka oligotrofo 
iraunkorra da, erakusten dituen kutsatzaile kontzentrazio baxuen ondorioz lehendik erreferentzia gisa 
erabilia izan dena biofilm komunitatearekin eginiko beste esperimentu ekotoxikologiko batzuetan 
(Bonnineau et al., 2010; Serra et al., 2010; Corcoll et al., 2015). Sedimentuak eta harriak ordu bat 
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igaro baino lehen garraiatu genituen erreka artifizialetara eta uniformeki banandu genituen 
sedimentu-ohe lau bat osatu eta hortaz, biofilmaren hazkuntza errazteko. Aklimatazio-fasearen 
helburua erreka artifizialetako biofilmaren hazkuntza ahalbidetzea zen sedimentu eta harrietako 
inokuluari esker. Lehenengo esposizio-fasearen ondoren, harri gehiago hartu genituen Llémena 
Errekaren tramu berdinetik eta ubideen goiko aldean jarri genituen, baldintza naturaletan goiko 
tramuetatik gertatuko zen kolonizazioa ahalik eta egokien simulatzeko.   
 Erreka artifizialak aktibatutako karbono-filtroen bidez iragazitako euri-urez bete genituen 
eta erreketan ezarri genuen tratamenduetako bakoitzari, araztegiaren efluentea gehitu genizkion 
aurretiaz aipatutako diluzio-eskemari jarraiki. Efluentea Quarteko HUAtik hartu genituen, 200 
litroko edukiera zuten tangetan laborategira garraiatu eta erreka artifizialetan 2 ordu igaro baino 
lehen gehitu genituen. Erradiazio Fotosintetiko Aktiboaren (EFA) eguneko zikloak ezarri genituen 
LED argien bidez (120 W; Lightech, Girona, Espainia) eta hortaz, erreka artifizialek argia zuten 10 
orduz (09:00-19:00) eta ilunetan zeuden gainontzeko 14 orduetan (19:00-09:00). Argi-orduetan 





nahiz eta 10 minuturik behin automatikoki neurtzen genuen erreka artifizialetan uniformeki 
banandutako 4 quatum-zunden bidez (sensor LI-192SA, LiCOR Inc, Lincoln, AEB). Bestalde, 
biofilmaren aklimatazio graduala ahalbidetzeko errekako baldintza naturaletatik erreka 
artifizialetara, aklimatazio-fasean zehar airearen tenperatura 10 ºC-tan mantendu genuen eta 
esposizio eta errekuperazio-faseetan 15 ºC-tan; betiere, airearen batez besteko hezetasuna %30ean 
egonkor mantendu genuen. Uraren tenperatura, ordea, 20 ºC-tan mantendu genuen esperimentuan 
zehar eta 10 minuturik behin neurtu genuen tenperaturaren VEMCO Minilog neurgailuak erabiliz (-5 
eta 35 artean ± 0.2 ºC) (TR model, AMIRIX Systems Inc, Halifax, NS, Kanada). Oro har, erreka 
artifizialetan ezarritako ezaugarri fisiko-kimikoek (uraren abiadura, tenperatura eta argiaren zikloak) 
udaberriaren hasieran Llémena Errekan aurki zitezkeen baldintzak berdintzea zuten helburu.  
Uraren kimika 
Uraren ezaugarri fisiko-kimikoak [pH-a, tenperatura (T), eroankortasun elektrikoa (EE) eta uraren 
oxigeno disolbatuaren (OD) kontzentrazioa eta saturazioa] 3-4 egunetik behin, beti eguerdian, 
neurtzen genituen erreka artifizial bakoitzari zegokion kanalaren hustubidean eskuko zundak erabiliz 
(WTW multiline 3310, Weilheim, Alemania; YSI ProODO handled, YSI Inc., Yellow Springs, OH, 
AEB). Erreka artifizial guztietako ura berriztu eta 24 ordu igaro ondoren, mantenugaien, anioi eta 
katioi nagusien eta disolbatutako karbono organikoaren (DKO) kontzentrazioak neurtzen genituen, 
kasu honetan ere, erreka artifizial bakoitzari zegokion kanalaren hustubidetik. Mantenugaien 
analisietarako ur-laginak zuzenean iragazten genituen, 0,2 µm-ko poro-tamaina zuten nylonezko 
filtroak erabiliz (0,2 µm-ko poro-tamaina zuten nylonezko filtroak, Whatman GF/F, Whatman 
International Ldt., Kent, Erresuma Batua), aurretiaz garbitutako polietilenozko poteetara. Uretan 
disolbatutako fosforo erreaktiboaren (DFE) kontzentrazioa kolorimetria bidez aztertzen genuen 
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guztiz automatizatutako Alliance Instruments Smartchem 140 analizatzailea erabiliz (AMS, 






















)] nagusien kontzentrazioa, ordea, kromatografia bidez aztertzen genuen Dionex ICS-
5000 ioi kromatografo batez (Dionex Corporation, Sunnyvale, AEB). Bestalde, disolbatutako 
karbono organikoaren (DKO) analisientzako ura zuzenean iragazi genuen aurretiaz erraustutako 0,7 
µm-ko poro-tamaina zuten aurretiaz erraustutako beira-zuntzezko filtroak erabiliz (Whatman GF/F, 
Whatman International Ldt., Kent, Erresuma Batua). Ondoren, DKO kontzentrazioa Shimadzu TOC-
V CSH analizatzaile baten bidez neurtzen genuen (Shimadzu Corporation, Kyoto, Japonia). 
Azkenik, metal astunen kontzentrazioa tratamendu kutsatuenean (%100 efluentea zuen tratamendua, 
alegia) aztertu genituen. Horretarako, ur-laginak lehenengo esposizio-fasearen amaieran hartu 
genituen (32 egunen ondoren), zuzenean iragazi 0,45 µm-ko poro-tamaina zuten nylonezko filtroak 
erabiliz (Whatman, Whatman International Ldt., Kent, Erresuma Batua) eta ICP-MS analizatzaile 
baten bidez aztertu genituen (7500c Agilent Technologies, Inc. Willington, AEB).  
Erantzun-aldagaiak  
Erreka artifizialetako ibai-ekosistemaren erantzun funtzionala aztertzeko, biofilmaren fosforo 
atxikimendu-gaitasuna (USRP) neurtu genuen, biofilm komunitatearen hazkuntza-tasak [klorofilaren 
kontzentrazioaren (Chl-a) eta errautsik gabeko pisu lehorraren (EGPL) bidez] baita bentoseko 
komunitatearen metabolismoa ere [ekoizpen primario gordinaren (EPG) eta komunitatearen 
arnasketaren (KA) bidez]. Azkenik, komunitate mikrobiar heterotrofoaren jarduera ere neurtu 
genuen eskura zuten materia organikoa kontsumitzeko zuten gaitasunaren bidez (materia 
organikoaren deskonposizioa (MOD)). 
Biofilmaren fosforo atxikimendu-gaitasuna eta hazkuntza-tasak 
Biofilm komunitatearen uretan disolbatutako fosforo erreaktiboaren (DFE) atxikimendu-gaitasuna 
eta hazkuntza-tasak neurtzeko biofilm-eramaileak erabili genituen. Hauek plastikozko substratu 
artifizial txikiak dira azalera-bolumen proportzio oso altua dutenak eta araztegi zein akuarioetan 
erabili ohi direnak biofilmaren atxikimendua sustatzeko. 2,5 zentimetroko luzerako aldeak dituzten 
polietilenozko eramaile kubiko hauek (SERA GmbH D52518, Heinsberg, Alemania) esposizio-
fasearen hasieran inkubatu genituen, erreka artifizialetako bakoitzean zortziko multzoak sartuz. Bi 
faseetako bakoitzaren amaieran (32 eta 55 egunen ondoren, hain zuzen) erreka artifizial bakoitzetik 
biofilm-eramaile bat berreskuratu genuen, tratamendu bakoitzeko 3 erreplika lortzeko. Ondoren, 
biofilm-eramaileak zuzenean fosforoaren atxikimendua aztertzeko erabiltzen genuen entseguaren 
baldintzen pean ipintzen genituen (aurrerago azalduta azpiatal berdinean), horren ostean, aurretiaz 
identifikatutako plastikozko poltsa txikietan banaka izozten genituelarik. Izoztutako biofilm-
eramaileak prozesatzeko, desizoztu eta eramaileetako bakoitzean hazitako biofilma banatzen genuen 
zelulak apurtzeko erabili ohi den ultrasoinuen Brandson sonikadore baten bidez (Branson Ultrasonic 
118 
 
TM, Branson Ultrasonic Corporation, Emerson Electric, AEB). Eramaileak 100 mililitro ur 
desionizatuan sartzen genituen eta %70eko anplitudeko pultsuen hiru minutu eta anplitude berdinean 
baina modu konstantean aplikatutako bi minutu konbinatzen genituen biofilma erauzteko. Eramaile 
bakoitzetik lortutako nahasketa ("biofilm-zopa") 0,7 µm-ko poro-tamaina zuten beira-
zuntzezko filtroetan (Whatman GF/F, Whatman International Ldt., Kent, Erresuma Batua) iragazten 
genuen, klorofila kontzentrazioa eta biomasa neurtzeko.  
 Biofim-eramaileen gainean hazitako biofilmaren fosforo atxikimendu-gaitasuna (USRP) 
neurtzeko, von Schiller eta lankideek (prestaketapean) garatutako metodo berri bat erabili genuen. 
Laburki azalduta, biofilm-eramaileak erreka artifizial bakoitzetik jaso ondoren, aklimataziorako 
soluzio baten 100 mL-tan banaka inkubatzen genituen aurretiaz garbitutako plastikozko poteetan. 
Aklimataziorako soluzioa (1:5 karbonatutako Perrier ur-minerala (Nestlé, Vergèze, Frantzia): ur 
desionizatua) mikromantenugaien eskuragarritasuna bermatzeko diseinatu genuen eta bertan, 





intentsitatean inkubatzen genituen. Aklimatazioaren ondoren, biofilm-eramaileak banaka murgiltzen 
genituen 60 mL-ko edukiera zuten plastikozko beste pote batzuetan soluzio berdina erabiliz baina 




 µg P L
-1
). Poteetako bakoitzean 5 µM-eko (155 µg 
P L
-1
) amaierako kontzentrazioa lortzen genuen eta baldintza berdinetan inkubatzen genituen beste 
ordubetez. Amaierako kontzentrazio hori guk aukeratu genuen biofilmarentzako asebetetze-
baldintzak ziurtatzeko, baina aldi berean inkubazioan zehar mantenugaien beherakada bermatzeko, 
eta ondorengo mantenugai-atxikimenduaren kalkulua ahalbidetzeko. Inkubazioaren ondoren, pote 
bakoitzetik 20 mL ur hartzen genituen  eta horietako 10 mL beira-zuntzeko filtroen bidez iragazten 
genituen (0,7 µm-ko poro-tamaina, Whatman GF/F, Whatman International Ldt., Kent, Erresuma 
Batua) 15 mL-ko edukiera zuten plastikozko pote garbietan, izoztuta mantentzen genituenak 
zegozkien analisiak burutu arte. Kolonizatutako substratuekin batera, kontrol tratamenduak ere 
inkubatzen genituen kolonizatu gabeko biofilm-eramaileak erabiliz (n = 3 inkubazioko). Azkenik, 
biofilmaren fosforo atxikimendu-gaitasuna kontrolen (kolonizatu gabeko substratu artifizialak) eta 
kolonizatutako substratu artifizialen arteko batez besteko disolbatutako fosforo erreaktiboaren 
kontzentrazioaren diferentziaren bidez kalkulatu genuen, betiere inkubaziorako erabilitako ur-
bolumena (L) eta denbora (h) kontutan hartuta. Ondorioz, atxikimendu-gaitasunaren emaitzak ordu 
bakoitzean (h
-1
) atxikitutako fosforo µg-en bidez adierazi genituen. Horrez gain, fosforo 
atxikimendu-gaitasuna biofilmaren biomasarengatik (EGPL) zuzendu genuen, biofilmak fosforoa 
atxikitzeko zuen efizientzia aztertzeko. Uretan disolbatutako fosforo erreaktiboaren kontzentrazioa 
eskuz neurtu genuen argi-iturri bikoitza zuen UV-1800 UV-Vis espektrofotometroa erabiliz 
(Shimadzu, Shimadzu Corporation, Kyoto, Japonia), Murphy eta Rileyk (1962) deskribatutako 




Biofilm-zopak iragazteko erabili genituen filtroen klorofila kontzentrazioa aztertzeko, 
filtroak lehenik eta behin %90eko purutasuna zuen azetonan 12 orduz,  ilunpean eta 4 ºC-tan 
erauzten genituen (Steinman et al., 2006). Ondoren, klorofilaren erabateko erauzketa ziurtatzeko, 
laginak birritan sonikatzen genituen 30 segundoz (30 s, 360 watt-eko potentzia eta 50/60 hertz-eko 
frekuentziarekin, JP Selecta S.A., Bartzelona, Espainia). Erauzketa bermatzean, klorofila 
kontzentrazioa espektrofotometria bidez neurtzen genuen (U-2000 Spectrophotometer; Hitachi, 
Tokyo, Japonia) absorbantzia 665 eta 750 nm-ko uhin-luzeeretan aztertuz, Jeffrey eta Humphrey-k 
(1975) proposatutako metodologiari jarraiki. Lortutako klorofila balioak substratu artifizialen azalera 
unitateko (cm
2
) hazitako klorofila kantitate gisa (Chl-a µg) adierazten genituen. Bestalde, EGPL 
balioak biofilmaren biomasaren hazkuntzaren hurbilketa gisa erabili genituen. Horretarako, biofilm-
zoparen beste azpi-lagin bat aurretiaz pisatutako filtroetan iragazten genuen, lehortu 70 ºC-tan eta 72 
orduz pisu konstantea izan arte, pisatu, labean (AAF 1100, Carbolite, Erresuma Batua) erraustu 500 
ºC-tan 5 orduz eta berriro ere pisatzen genituen. Lortutako emaitzak substratu artifizialen azalera 
unitateko (cm
2
) hasitako biofilm kantitate gisa (EGPL mg) adierazten genituen.  
Bentoseko metabolismoa 
Bentoseko komunitatearen metabolismoa aztertzeko komunitatearen metabolismo garbia (KMG) eta 
arnasketa (KA) neurtu genituen, ura etengabe birzirkulatzen zeneko ganbara zilindrikoetan (0,96 L) 
ematen ziren oxigeno disolbatuaren kontzentrazioaren aldaketak aztertuz, Acuña eta lankideek 
(2008) proposatu bezala. Aklimatazio-fasearen hasieratik, erreka artifizial bakoitzean altzairu 
herdoilgaitzezko burdin harizko sarearekin (1 mm-ko poro-tamaina) egindako erretiluak edo saskiak 
(64 cm
2
-ko gainazaleko azalera) kokatu genituen, biofilmaren kolonizazioa ahalbidetzeko. Saski 
bakoitza sedimentu larriarekin bete genuen (d50 = 0,74 mm-ko batez besteko diametrodun partikulak 
(48 cm
2
-ko gainazaleko azalera)) eta horrez gain, batez beste 4,5 cm-ko diametroa zuen harri bana 
sartu genuen (16 cm
2
-ko gainazaleko azalera), biofilm epipsamiko eta epilitikoaren jarduera 
bateratua deskribatzeko. Fase bakoitzaren amaieran, erreka artifizial bakoitzetik saski bana hartzen 
genuen, ganbaretan kokatzen genituen, erreka artifizial bakoitzari zegokion hustubidetik hartutako 
urarekin ganbarak betetzen genituen. Ondoren, ordubetez argitan eta beste ordubetez ilunetan 
inkubatzen genituen. Uraren tenperatura erreka artifizialetan zegoenaren (20 ºC) ahalik eta 
antzekoen mantentzeko, ganbara guztiak inkubazio-ganbara handi batean sartzen genituen (Radiber 
AGP-700-ESP, Bartzelona, Espainia).  Komunitatearen metabolismo garbia (KMG) argitan neurtzen 




, erreka artifizialetan jasotzen zutenaren antzekoa) eta 
komunitatearen arnasketa (KA), ordea, ilunpean. Behin metabolismoaren neurketak amaitzean, 
saskiak zegokien erreka artifizialera itzultzen genituen. Inkubazioetan zehar, ganbara bakoitzaren 
barneko oxigeno disolbatuaren kontzentrazioa 15 segundotik behin neurtu genuen oxigeno zundak 
erabiliz (PreSens OXY-10mini, Regensburg, Alemania). Metabolismo tasak Acuña eta lankideek 
(2008) proposatu bezala kalkulatu genituen, non komunitatearen metabolismo garbia (KMG) eta 
arnasketa (KA) ondoz ondoko bi neurketen arteko oxigeno kontzentrazioaren diferentziaren bidez 
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kalkulatzen genituen (mg O2 L
-1
), betiere inkubazio-denbora (h), ganbara bakoitzaren barnean 
erabilitako ur-bolumena (L) eta inkubatu genitueneko saskien azalera aktiboa (m
2
) kontutan hartuz. 
Komunitatearen ekoizpen primario gordina (EPG),  metabolismo garbiaren eta arnasketaren arteko 





) ekoiztutako edo kontsumitutako O2 mg bezala adierazi genituen.  
Materia organikoaren deskonposizioa 
Materia organikoaren deskonposizioa neurtzeko, landan hartu genituen haltz-hosto erori berrien 
(Alnus glutinosa (L.) Gaertner) 12 mm-ko diskoak erabili genituen. Diskoak kortxo-zulatzaile baten 
bidez moztu genituen, 15eko multzoetan batu eta multzo horietako bakoitza, PVCzko tutu beltz 
batean sartu genuen hostoen gaineko algen hazkuntza ekiditeko. PVC tutuak (2 cm-ko diametroa eta 
5 cm-ko luzera) banan-banan identifikatu genituen eta poro-tamaina txikiko (400 µm) sare finekin 
estali genituen, diskoen galera ekiditeko baina aldi berean, kolonizazio mikrobiarra eta ur-fluxua 
ahalbidetzeko. Esposizio-fasearen hasieran, PVC tutuak luzetaraka etzanda kokatu genituen erreka 
artifizialen sedimentu-ohean 9ko multzotan, hau da, ubide bakoitzeko 3 erreplika ipiniz. Esposizio-
fasearen amaieran (32 egunen ondoren), PVC tutuen barneko diskoak hartu, lehortu (72 h, 70 ºC), 
pisatu, erraustu (5 h, 500 ºC) eta berriro ere pisatu genituen errautsik gabeko pisu lehorraren (EGPL) 
edukia neurtzeko. Errekuperazio-fasean prozesu berdina errepikatu genuen, baldintza berdinetan 
aurretiaz prestatutako beste haltz diskoen multzo bat erabiliz. Horrez gain, beste 20 PVC tutu erabili 
genituen (10 fase esperimental bakoitzeko), eta laborategian baldintza berdinen pean inkubatu 
genituen lixibiazio tasak kalkulatzeko eta horrela, esperimentuan erabilitako hostoen hasierako pisua 
zuzentzeko. Deskonposizio tasak eredu esponentzial negatiboaren arabera kalkulatu genituen 
(Petersen eta Cummins, 1974), lortutako emaitzak eguneko (d
-1
) kontsumitutako materia organiko 
kantitatearen bidez adierazi genituelarik. 
Datuen analisia  
Gure esperimentuaren helburua neurtutako prozesu funtzionalek jarraitu zuten erantzun-patroia 
aztertzea zen, datuek 8 eredu desberdinekiko erakusten zuten egokitzapena aztertuz (zuzena, 
esponentziala, potentziala, logistikoa, logit, Monod, Haldane eta koadratikoa, 1. taula, S1 Irudia). 
Eredu horiek aukeratu genituen ekosistema-mailako prozesuetan eta ingurumen-faktoreetan 
deskribatutako erlazio arrunt eta ugarienak barneratzeko. Eredu zuzena eta koadratikoak “lm” R 
funtzioaren bidezko eredu zuzenekin doitu genituen bitartean (Chambers, 1992), beste guztiak 
“gnls” R funtzioaren bidezko eredu ez-zuzenekin doitu genituen, orokortutako minimo karratuak 
erabiliz (Pinheiro et al., 2018). Egokitutako ereduen kopurua ez zen berdina aldagai guztientzat, 
ereduetako batzuk konputatu ahal izateko beharrezkoak ziren ezaugarriak edo baldintzak ez baitziren 
beti betetzen. Hortaz, ereduen emaitzak [Akaike Informazio Irizpideen (AII) eta Erlatibizatutako 
Errore Estandarrak (EEE)] bakarrik lortzen genituen datuek eredu bakoitzak behar zituen baldintza 
horiek betetzen zituztenean. Hala ere, erantzunik sinpleena (eredu zuzena) beti konputatzen zen. 
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Kasu bakoitzean konputatutako eredu guztien artean egokiena aukeratzeko hurrengo irizpideak 
erabiltzen genituen: 1) AII balio baxuenekoa, 2) EEE balio baxuenekoa eta 3) aukeratutako ereduak 
zentzu ekologikoa izan behar zuen. Horren ondorioz, zentzu edo esanahi ekologikorik ez zuten 
ereduak, alderantzizko Haldane edo eredu koadratikoak alegia, konputatuak izan arren, baztertu eta 
ez genituen aukeratzen. Era berean, ereduetako bat ere ez bazen gure datuetara doitzen, zuzena zen 
lehenetsia. Datuetara doitutako ereduen erresidualen normaltasuna ere aztertzen genuen, AII balioen 
erabilpen zuzena bermatzeko. Horrez gain, Pearsonen korrelazio analisiak ere egin genituen 
efluenteen sarrerak uraren ezaugarrietan (hau da, ezaugarri fisiko-kimikoetan eta mantenugaien, 
anioien, katioien eta disolbatutako karbono organikoaren kontzentrazioetan) eragin zituen 
erantzunen noranzkoa eta indarra aztertzeko. Analisi estatistiko guztiak R softwarearen 3.4.0. 
bertsioarekin egin genituen (R Development Core Team, Vienna, Austria). 
1. Taula: testatutako eredu desberdinen ezaugarriak, dagozkien ekuazio matematikoekin, ekuazio bakoitzean 
erabilitako parametroen esanahiarekin, gure esperimentuan zuen interpretazio ekologikoarekin eta erantzun mota 
bakoitza deskribatzen edo erabiltzen dituen beste lan batzuen adibideekin. Kasu guztietan, y aldagaia neurtutako 
prozesu funtzionalari dagokio eta x aldagaia, ordea, efluentearen kontzentrazioari.  
Eredua Ekuazioa Parametroak Interpretazioa Erreferentziak 
Zuzena        
a, intertzeptua - tasa 0 
kontzentrazioan 
b, malda 
Erantzun funtzionala tasa 
konstantean aldatzen da efluente 
kontzentrazioarekiko, subsidio 
(malda positiboa) edo estres 
(malda negatiboa) erantzun 
zuzenak erakutsiz 
Wagenhoff et al., 2011 
Aristi et al., 2016 
Esponentziala         
a,  tasa 0 kontzentrazioan 
b, hazkuntza-tasa 
Subsidio edo estres efektuak 
efluentearen kontzentrazioa hazten 
deneko proportzio berdinean 
emendatu edo murrizten dira  
Vandermeer, 2010 
Wagenhoff et al., 2011, 2012 
 
Potentziala       
a, koefizientea 
b, berretzailea (funtzioaren 
makurdura definitzen du) 
Subsidio edo estres efektuak 
efluente kontzentrazioarekiko 
potentzialki emendatzen dira 
Peters, 1983 
Marquet et al., 2005 
Logistikoa   
 
           
 
a, tasa maximoa 
b, makurduraren malda 
x0, x sigmoidearen erdiko 
puntuaren balioa 
Subsidio efektua hasieran 
esponentzialki emendatzen da, 
baina ondoren faktore mugatzaile 
baten ondorioz egonkortzen da 
Ricklefs, 1967 
Vandermeer, 2010 
Wagenhoff et al., 2011 
 
Logit y = y0 + 
 
 
 + log 
   
       
 
a, tasa maximoa 
b, makurduraren malda 




hasieran esponentzialki murrizten 
da baina gero egonkortzen da 
McFadden, 1974 
Hanley et al., 1998 






Esperimentuan zehar erabilitako araztegiaren efluentearen batez besteko pH-a 7,9 ± 0,1, 
eroankortasun elektrikoa 1348 ± 61 µS cm
-1
 eta oxigeno disolbatuaren kontzentrazioa 6,9 ± 0,4 mg 
L
-1
-koak ziren. Mantenugaien eta disolbatutako karbono organikoaren kontzentrazioak altuak ziren: 
nitrito kontzentrazioa 5,8 ± 2,0 mg N L
-1
, amonioarena 16,1 ± 3,2 mg N L
-1
, nitratoarena 16,1 ± 4,2 
mg N L
-1
, disolbatutako fosforo erreaktiboarena 0,70 ± 0,13 mg P L
-1
 eta disolbatutako karbono 
organikoarena 14,3 ± 0,5 mg C L
-1
 (2. taula eta S1 Taula ikusi detaile gehiagorentzako). Kobrea 
(81,9 ± 1,6 µg L
-1
), zinka (71,8 ± 4,8 µg L
-1
), burdina (51,9 ± 3,9 µg L
-1
) eta artsenikoa (7,3 ± 0,2 µg 
L
-1
) ziren araztegiaren efluentean neurtutako metal astun ugarienak (S1 Taula). Efluentearen 
kontzentrazioaren emendioak zuzenean murriztu zituen DO eta pH (R
2
 = 0,87, p < 0,001 eta R
2
 = 
0,93, p < 0,001, hurrenez hurren), baina emendatu eroankortasuna (R
2
 = 0,99, p < 0,001), 
mantenugaiak (R
2
 = 0,94 , p < 0,001 nitritoarentzat; R
2
 = 0,99 , p < 0,001 amonioarentzat; R
2
 = 0,98 , 
p < 0,001 nitratoarentzat; R
2
 = 0,95 , p < 0,001 disolbatutako fosforo erreaktiboarentzat) eta 
disolbatutako karbono organikoaren kontzentrazioa (R
2
 = 0,99, p < 0,001). Tenperatura, aitzitik, ez 
zen esangarriki aldatu tratamenduen artean (R
2
 = 0,01, p = 0,84; 3. taula). Oro har, mantenugai 
guztiak zuzenki emendatu ziren efluentearen kontzentrazioarekiko, proportzio desberdinetan egin 
zuten arren: nitrito eta amonioaren kontzentrazioak 100 eta 400 aldiz baino gehiago emendatu ziren, 
hurrenez hurren, baina nitrato, disolbatutako fosforo erreaktiboa eta karbono organikoaren 
kontzentrazioak 5-20 aldiz baino ez ziren emendatu. Azkenik, errekuperazio-fasean berrezarritako 
errekako ur garbiaren fluxuak tratamenduen arteko diferentzia esangarri hauek desagerrarazi zituen 
(2. taula).  
Monod    
 
   
 
a,  tasa maximoa 
b, tasa bere maximoaren 




saturatzen duen subsidio efektua 
deskribatzen du 
Monod, 1949 
Mogens et al., 2000 
Haldane 
   
 




a,  tasa maximoa 
b,  tasa bere maximoaren 
erdira heltzen deneko 
kontzentrazioaren balioa 
c, inhibizioa bere 
maximoaren erdira heltzen 
deneko kontzentrazioaren 
balioa 
Subsidio-estres dinamika:  
erantzun funtzionalak efluente 
kontzentrazio ertainetan 
bereganatzen du maximoa, baina 
normalaren azpitik murrizten da 
kontzentrazio altuetan. Hazkuntza 
eta murrizketa-tasak asimetrikoak 
izan daitezke 
Haldane, 1930 
Camargo eta Alonso, 2006 
Woodward et al., 2012 
Wagenhoff et al., 2011, 2012, 2013 
 
Koadratikoa y = ax
2 + bx + c 




c, intertzeptua, zero 
kontzentrazioan duen tasa 
Haldane erantzun patroiarekiko 
antzekoa, baina hazkuntza eta 
murrizketa tasak simetrikoak dira 
Otto eta Day, 2007 




2. Taula: Tratamendu bakoitzaren uraren kimikaren ezaugarriak esposizio eta errekuperazio faseetan zehar (tratamendu guztiak bateratuak). Erakutsitako balioak batez bestekoak ± errore 
estandarrak dira. pH, tenperatura, eroankortasuna eta oxigeno disolbatuaren kontzentrazioaren kasuan, balioak tratamendu bakoitzeko 3 erreplikak kontutan hartuz kalkulatu genituen 10 
laginketetan zehar lehenengo esposizio-fasean (n = 30) eta 6 laginketetan zehar bigarren errekuperazio-fasean (n = 18). N-NO2
-, N-NH4
+, N-NO3
-, DFE eta DKO kontzentrazioen balioak, 
aitzitik, tratamendu bakoitzeko 3 erreplikak kontutan hartuz kalkulatu genituen 12 laginketetan zehar lehenengo esposizio-fasean (n = 36, DKOaren kasuan izan ezik non n = 30) eta 8 
laginketetan zehar bigarren errekuperazio-fasean (n = 24, DKOaren kasuan izan ezik non  = 12). 
Tratamendua %0 %14 %29 %43 %58 %72 %86 %100 Errekuperazioa 
pH 8,4 ± 0,1 8,4 ± 0,1 8,3 ± 0,1 8,2 ± 0,1 8,1 ± 0,1 8,0 ± 0,1 8,0 ± 0,1 7,9 ± 0,1 8,6 ± 0,0 
T (ºC) 21,1 ± 0,3 21,0 ± 0,2 19,4 ± 0,2 19,1 ± 0,2 19,7 ± 0,2 19,9 ± 0,2 21,0 ± 0,2 21,2 ± 0,2 20,2 ± 0,3 
EE (µS cm
-1
) 220 ± 4 398 ± 9 584 ± 20 766 ± 28 934 ± 37 1112 ± 45 1205 ± 53 1348 ± 61 302 ± 4,3 
OD (mg L
-1





) 0,05 ± 0,0 0,4 ± 0,1 1,8 ± 0,4 2,9 ± 0,8 4,7 ± 1,2 5,5 ± 1,6 6,5 ± 2,0 5,8 ± 2,0 0,003 ± 0,0 
N-NH4
+
 (mg N L
-1










) 0,04 ± 0,03 0,03 ± 0,01 0,06 ± 0,01 0,21 ± 0,06 0,31 ± 0,09 0,44 ± 0,11 0,53 ± 0,12 0,70 ± 0,13 0,03 ± 0,01 
DKO (mg C L
-1
) 1,2 ± 0,1 3,0 ± 0,1 5,0 ± 0,1 7,1 ± 0,2 9,1 ± 0,3 11,3 ± 0,4 12,2 ± 0,5 14,3 ± 0,5 2,0 ± 0,0 
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Biofilmaren fosforo atxikimendu-gaitasuna eta hazkuntza-tasak 
Efluenteak berehalako estres efektuak eragin zituen biofilmaren fosforoa atxikitzeko gaitasunean, 
kontrol tratamenduan erakutsi baitzuen jarduera maximoa (5,6 µg P h
-1
, %0). Hortik aurrera, 
efluentearen kontzentrazioa emendatu ahala biofilmaren atxikimendu-gaitasuna murriztuz joan zen 
(2a irudia), %70eko kontzentraziora heldu arte, non atxikimendu-gaitasuna negatibo bihurtu baitzen, 
biofilmak fosforoa askatzen zuela adieraziz (2a eta 2b irudiak). Behatutako murrizketa logit 
modelora doitu zen hobeto (3. taula, S2 Irudia), adieraziz kutsadura maila baxuetan murrizketarik 
handiena ematen zela eta kutsadura maila ertainetatik aurrera, erantzuna egonkorragoa, baina betiere 
negatiboa, bihurtzen zela. Era berean, efluenteak legatu-efektu nabarmenak utzi zituen biofilmaren 
fosforoa atxikimendu-gaitasunean, zeinak murrizteko joera berdintsua erakutsi zuen kontrol 
tratamendutik (5,7 µg P h
-1
, %0) kutsatuenera (1,4 µg P h
-1
, %100), kasu honetan ere hobeto doituz 
logit eredura (3. taula, S2 Irudia).  
 Efluenteak berehalako estres efektuak ere eragin zituen biofilmaren fosforoa atxikitzeko 
efizientzian (hots, atxikimendu-gaitasuna biofilmaren biomasarekiko), berriro ere kontrol 
tratamendutik aurrera,biofilmak murriztutako atxikimendu-efizientzia erakusti baitzuen (2d irudia). 









-ra arte murriztu zen tratamendu kutsatuenean. Beste behin ere, 
murrizteko joera hau hobeto doitu zen logit eredura (3. taula, S3 Irudia), estres efektu hutsa 
adieraziz. Efluentearen legatu-efektuek ere kutsadura kontzentrazio baxuetan izan zuten maximoa 









, %100). Erlazio hau, ordea, Haldane eredura doitu zen hobeto, subsidio-estres motako erantzun-
patroia iradoki lezakeena (3. taula, S3 Irudia).  
 Esposizio-fasean zehar klorofila kontzentrazioaren (Chl-a) balio maximoak kutsadura-maila 
ertainetan lortu ziren (17,5 µg cm
-2
, %29), nahiz eta kasu honetan balio baxuenak (3,9 µg cm
-2
) 
kontrol tratamenduan izan (2c irudia). Hortaz, efluentearen berehalako efektuek erakutsi zuten 
klorofila kontzentrazioa kutsadura-maila guztietan emenda zitekeela. Hala ere, datuak Haldane 
eredura doitu ziren hobeto (3. taula, S4 Irudia), kutsadura-maila altuetan inhibitutako subsidio efektu 
saturatua iradoki zezakeena. Bestalde, efluenteak legatu-efektu argiak utzi zituen klorofila 
kontzentrazioan, balio baxuenak kontrol tratamenduan (14,9 µg cm
-2
) eta maximoak kutsadura-maila 
ertainetan (45,1 µg cm
-2
, %58) izan baitziren. Datuak eredu koadratikora doitu ziren hobeto (3. taula, 
S4 Irudia), baina kontzentrazio altuetan emandako murrizketak ez zuenez kontroleko balioetatik 
behera egin, kasu honetan ere, emaitzek kutsaduraren legatu altuenetan inhibitutako subsidio efektu 
saturatua erakutsi zuten.  
 Azkenik, kutsadurak biofilmaren biomasaren hazkuntzan (EGPL) izandako berehalako 
efektuek subsidio-estres motako erantzun-patroia iradoki ziguten (2d irudia): biomasaren balio 
maximoak kutsadura-maila baxu edo ertainetan izan ziren (1,8 mg cm
-2
, %14) eta balio baxuenak 
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tratamendu kutsatuenean (0,9 mg cm
-2
), datuak Haldane eredura hobeto doitu zirelarik (3. taula, S5 
Irudia). Hortaz, biomasaren hazkuntzak saturatutako subsidio efektua erakutsi zuen, kutsadura-maila 
altuenetan estresa jasatera iritsi zitekeena. Era berean, kutsadurak legatu-efektu nabarmenak utzi 
zituen biomasaren hazkuntzan, aurretiaz kutsadura-maila ertainen eraginaren pean egondako 
tratamenduek erakutsi baitzuen jarduera maximoa (2,9 mg cm
-2
, %58), eta tratamendu kutsatuenak, 
ordea, balio baxuenak (1,2 mg cm
-2
). Kasu honetan datuak eredu koadratikora hobeto doitu ziren 
arren (3. taula, S5 Irudia), antzeko subsidio-estres motako erantzuna erakutsi zuten.  
 
2. Irudia: Araztegiaren efluenteak biofilm-eramaileetan neurtutako prozesuetan izandako berehalako (esposizio-
fasea, zutabe ilunak) eta legatu-efektuak (errekuperazio-fasea, zutabe zuriak). (a) Biofilmaren uretan disolbatutako 
fosforo erreaktiboaren (DFE) atxikimendu-gaitasuna, (b) fosforoaren atxikimendu-efizientzia (DFE atxikimendu 
gaitasuna biofilmaren biomasarengatik zuzenduta), (c) klorofila kontzentrazioa (Chl-a) eta (d) biofilmaren 
biomasaren hazkuntza (EGPL). Erakutsitako balioak batez bestekoak ± errore estandarrak dira.  
Bentoseko metabolismoa 
Efluentearen berehalako efektuek bentoseko komunitatearen ekoizpen primario gordina (EPG) 









arte handituz kutsadura-maila ertainetan (%58, 3. irudia), datuak eredu koadratikora hobeto doitu 
zirelarik (3. taula, S6 Irudia). Hala ere, tratamendu kutsatuenen balioak ez zirenez kontrol balioen 
azpitik murriztu, datuek saturatutako subsidio efektua iradoki ziguten, emendiorik nabarmenena 
kutsadura-maila ertainetan erakutsiz. Efluentearen legatu-efektuek antzeko eraginak izan zituzten 











%58; 3. irudia). Era berean, datuak eredu koadratikora doitu ziren hobeto (3. taula, S6 Irudia) eta 
gainera, kutsaduraren legatu-efektu altuenak zituzten tratamenduen balioak ez zirenez kontroletik 
behera murriztu, kutsadura-maila ertainetan nabarmendutako subsidio efektu bera eman zela iradoki 
zuten.  
 Efluentearen berehalako efektuek bentoseko komunitatearen arnasketa (KA) ere emendatu 









handituz tratamendu kutsatuenean (3. irudia). Datuak logit eredura doitu ziren hobeto, saturaziorik 
gabeko subsidio-efektu hutsa iradokiz (3. taula, S7 Irudia). Halaber, kutsadurak legatu-efektu argiak 
utzi zituen, errekuperazio-fasearen amaieran tratamenduen erantzunek antzeko patroiak jarraitu 




, %0; kontsumo-tasarik 




, %100). Kasu honetan ere, datuak logit eredura doitu ziren hobeto (3. 
taula, S7 Irudia), antzeko subsidio efektua erakutsiz.  
 Oro har, tratamenduak nagusiki autotrofoak ziren, esposizio eta errekuperazio-faseentzako 
kalkulatutako batez besteko oxigenoaren ekoizpenaren eta kontsumoaren arteko ratioak (GPP:CR) 1 
baino altuagoak baitziren, 2,17 ± 0,21 eta 3,52 ± 0,30 (batez besteko ± errore estandarrak), hurrenez 
hurren, eta gainera kutsadura-maila eta legatu ertainetan erakutsi zituzten haien maximoak.  
 
3. Irudia: Araztegiaren efluenteak bentoseko komunitatearen metabolismoan izandako berehalako (esposizio-fasea, 
zutabe ilunak) eta legatu-efektuak (errekuperazio-fasea, zutabe zuriak). Biofilm epilitiko eta episamikoaren (a) 
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ekoizpen primario gordina (EPG) eta (b) komunitateen arnasketa (KA). Erakutsitako balioak batez bestekoak ± errore 
estandarrak dira. 
Materia organikoaren deskonposizioa 
Efluentearen berehalako efektuek materia organikoaren deskonposizioa (MOD) emendatu zuten, 
tratamendu kutsatuenean lortuz 0,005 d
-1
-ko jarduera maximoa (4. irudia). Hala ere, kasu honetan 
baliorik baxuenak kutsadura-maila ertainetan lortu ziren (0,003 d
-1
, %43). Datuak eredu linealera 
doitu ziren hobeto (3. taula, S8 Irudia), kutsadurak deskonposizioan saturaziorik gabeko subsidio-
efektu hutsa eragin zuela adieraziz. Kutsaduraren legatu-efektuak, aitzitik, oso ahulak izan ziren, 
deskonposizio tasarik geldoenak (0,011 d
-1
) kutsadura-legatu ertaineko tratamenduetan deskribatu 
baitziren (kutsaduraren %43ko legatuan), eta tasarik azkarrenak (0,013 d
-1
) kontrol tratamenduan. 
Hortaz, datuak hobeto doitu ziren eredu zuzenera (3. taula, S8 Irudia), kutsadurak deskonposizioan 
ia ez zuela legaturik izan iradoki zezakeena.  
 
4. Irudia: Araztegiaren efluenteak materia organikoaren deskonposizioan (MOD) izandako berehalako (esposizio-
fasea, zutabe ilunak) eta legatu-efektuak (errekuperazio-fasea, zutabe zuriak). Erakutsitako balioak batez bestekoak ± 
errore estandarrak dira. 
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3. Taula: Kutsaduraren berehalako (esposizio-fasearen amaieran neurtua) eta legatu-efektuen (errekuperazio-fasearen amaieran neurtua) eredu zuzenaren eta datuetara hobeto doitutakoaren 
emaitzak neurtutako aldagai guztientzako [Biofilmaren uretan disolbatutako fosforo erreaktiboa (DFE) atxikitzeko gaitasuna (USRP), fosforo atxikimenduaren efizientzia (USRP/EGPL), klorofila 
kontzentrazioa (Chl-a), biomasa totala (EGPL), ekoizpen primario gordina (EPG), komunitatearen arnasketa (KA) eta materia organikoaren deskonposizioa (MOD)]. Kasu bakoitzean, datuetara 
hobeto doitutako ereduen Akaike Informazio Irizpideen (AII) eta Erlatibizatutako Errore Estandarren (EEE) balioak erakusten dira (Doipen onena, AII onena, EEE onena). Hala ere, kasu 
guztietan erantzun sinpleenaren, lehenetsitako eredu zuzenaren, emaitzak ere erakusten dira (AII zuzena, EEE zuzena). Hortaz, balio hauek baieztatzen dute datuetara hobeto doitutako ereduak 
zuzenaren emaitzak hobetu zituen edo ez. Azkenik, kutsaduraren efektuek eta legatu-efektuek adierazten dute ea araztegiaren efluenteak neurtutako aldagaien balioak kontrol tratamenduarekiko 
(erreka-ur garbia) emendatu (Subsidioa), murriztu (Estresa) edota efektu nahasiak eragin zituen (Subsidio-Estrea). Doitutako ereduen inguruko detaile gehiago artikulu honek eskuragarri duen 
Material Osagarriko 2-8 irudietan aurki daiteke (S2-S8 irudiak).  
Berehalako efektuak 
Prosezua USRP USRP/EGPL Chl-a EGPL EPG KA MOD 
AII Zuzena 78,4 3,2 158,1 16,7 317,5 274,5 -248,2 
EEE Zuzena 1,14 0,24 6,01 0,32 166,36 67,95 0,001 
Doipen Onena Logit Logit Haldane Haldane Koadratikoa Logit Zuzena 
AII Onena 77,2 -3,3 145,3 11,5 315,1 259,8 -248,2 
EEE Onena 1,09 0,20 4,51 0,28 155,35 49,11 0,001 
Kutsaduraren efektuak Estresa Estresa Subsidioa Subsidio-Estresa Subsidioa Subsidioa Subsidioa 
Legatu-efektuak 
AII Zuzena 59,3 -13,3 202,6 64,3 291,4 221,4 -258,9 
EEE Zuzena 0,77 0,17 15,18 0,85 96,48 22,47 0,001 
Doipen Onena Logit Haldane Koadratikoa Koadratikoa Koadratikoa Logit Zuzena 
AII Onena 56,9 -22,8 192,3 62,5 286,6 214,5 -258,9 
EEE Onena 0,72 0,14 12,02 0,81 85,73 19,12 0,001 




Ekosistemaren erantzuna araztegien efluenteen kontzentrazio-emendioarekiko 
Gure esperimentuan erabilitako efluentearen kontzentrazioa ondo egokitu zen ekosistema naturaletan aurki 
dezakegunera, non muturreko kasuetan hondakin-urek erreka edo ibai hartzaileen emariaren parterik 
handiena suposa dezaketen, erreka eta ibai horiek isurketen menpeko sistema bihurtuz (Rice eta 
Westerhoff, 2017). Erabili genuen gradienteak kontzentrazioen tarte zabala islatzen zuen arren, biofilmaren 
biomasak baino ez zuen esperotako subsidio-estres moduko erantzun-patroia jarraitu. Efluenteak, aitzitik, 
neurtutako prozesu gehienak emendatu zituen, biofilmaren fosforo atxikimendu-gaitasuna izan ezik, zeina 
larriki murriztu zen kutsadura kontzentrazioa handitu heinean. Hala ere, aldagaien erantzun-patroiek eta 
jarduera maximoak izan zituzteneko kontzentrazioek, prozesu funtzionalek erantzun konplexu eta 
espezifikoak jarraitu zituztela adierazi zuten. 
 Ikerketa batzuek (adibidez, Clapcott et al., 2011; Woodward et al., 2012) erreka eta ibai-
ekosistemetan konkor-formako erantzunak deskribatu dituzte estresore desberdinen aurrean, mantenugai-
sarreren aurrean esaterako. Erantzun-patroi horiek, orokorrean, beti egotzi izan dira Odumek eta lankideek 
(1979) proposatutako Subsidio-Estresaren eskemara. Hala ere, Odumek jarduera biologiko “normaletik” 
behera murrizten ziren balioak baino ez zituen estres bezala definitu, konkor-formako erantzun funtzional 
guztiek ez zutela subsidio-estres patroia islatzen adieraziz. Gure kasuan, neurtutako prozesu gehienek ez 
zuten subsidio-estres motako erantzun-patroirik jarraitu eta aitzitik, kutsadura kontzentrazioa handitu ahala 
emendatu ziren, baita %100eko kutsadura-mailan ere. Neurtu genituen prozesuen artean, gutxi batzuk baino 
ez ziren isurketengatik murriztu, hala nola, biofilmaren fosforo atxikimendu-gaitasuna eta biomasaren 
hazkuntza, nahiz eta estresatzen hasi zireneko atalaseak kontzentrazio desberdinetan bereganatu zituzten. 
Biofilmaren fosforo atxikimendu-gaitasuna kutsadura-maila baxuenetik murriztu zen bitartean, biomasaren 
hazkuntzak subsidio-estres moduko erantzun-patroia jarraitu zuen, subsidiotik estresera igaroz kutsadura-
maila ertainetan. Hortaz, emaitza hauek iradoki dezakete esperimentuan erabilitako araztegiaren efluenteak 
toxikotasun baxua zuela mikrobiar komunitatearen bidez erregulatutako prozesuentzat. Ildo horretatik, 
Europar Batasunak finantzatutako ENERWATER ikerketa-proiektuaren arabera (ENERWATER Proiektu 
Europarra 2018), mundu osoko hondakin-uren araztegietatik (HUA) eratorritako efluenteek mantenugai-
kontzentrazioen tarte zabalak izan ditzakete (0,1-95 mg N L
-1
 eta 0,1-9 mg P L
-1
 nitrogeno eta fosforo 
totalarentzat, hurrenez hurren) (ENERWATER Proiektuaren Benchmarking Datu-basea, 2018). Zehazki, 
gure esperimentuan erabilitako efluentea bi mantenugai horien beheko mugan aurkitzen zen, eta beraz 
mantenugai-kontzentrazio altuagoen aurrean estres motako erantzun funtzional gehiago antzeman 
zitezkeela iradoki zezakeen.  
 Neurtutako prozesu funtzional batzuen erantzunek (ekoizpen primario gordinaren erantzun 
koadratikoa, arnasketaren logit erantzuna eta deskonposizioaren erantzun lineala, alegia) araztegiaren 
efluenteak saturaziorik gabeko subsidioa eragin zuela adierazten zuten. Kasu horietan, kontzentrazio 
altuenetan ere efluentea ez zen toxiko bihurtu eta gainera, esperimentuan erabilitako faktore abiotikoen 
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arteko bat ere ez zen mugatzaile bihurtu. Ziur asko, mantenugaien eskuragarritasun altuak (kontrol 
tratamenduan baino 400 aldiz altuagoa izatera ere heldu zena), argiarekiko muga-ezak edota uraren 
tenperatura epelak komunitate mikrobiarraren bidez erregulatutako prozesuak emendatu zituzten, hondakin 
uren araztegien efluenteetatik behera dauden erreka-tramu irekietan ikusi izan den bezala (Stelzer et al., 
2003; Albek, 2003; Martí et al., 2004). Emaitza horiek beste lan batzuekin bat egiten dute, non 
mantenugaien kontzentrazio altuak eta uraren tenperatura epelak, jatorri urbanoko efluenteek menperatzen 
dituzten erreketan ikusitako materia organikoaren deskonposizio tasa azkarren erantzule nagusiak bezala 
deskribatu baitiren (Spänhoff et al, 2007). Hala ere, guk espero genuen diluzio-gaitasun baxueneko 
tratamenduetan (hau da, efluentearen kontzentrazio altuenetan) deskribatutako kutsatzaileen kontzentrazio 
altuek, neurtutako prozesuak murriztu eta efektu toxikoak eragingo zituztela, baina ez zen horrela izan. 
Bentoseko komunitatearen metabolismoan deskribatu genituen emaitzek, adibidez, mantenugai 
kontzentrazio altuek ekosistemaren metabolismo orokorra emenda zezaketela bermatzen zuten (Gücker et 
al., 2006; Izagirre et al., 2008). Kutsadura-kontzentrazio ertainetan, ordea, ekoizpen primarioa saturatu zen 
bitartean, komunitatearen arnasketak nabarmen egin zuen gora. Araztegiaren efluentearen eraginaren pean 
15 egun igaro ondoren, kutsadura-maila altuenetako tratamendu batzuk baldintza hipoxikoak erakusten hasi 
ziren gauetan zehar (DO kontzentrazioak 4 mg L
-1
 baino txikiagoak), eta 25 egun igaro ondoren, hain zuzen 
ere, baldintza anoxikoak (1 mg L
-1
) bereganatu zituzten. Horrelako seinaleak edo efektuak, oro har, erreka 
eta ibai kutsatuetan agertzen diren eutrofizazio baldintzen adibideak dira (Smith, 2003; Brack et al., 2007).  
 Beste prozesu funtzionaletako batzuk doitu zireneko ereduek (Haldane klorofila eta biomasaren 
hazkuntzarako) iradokitzen zuten araztegiaren efluenteak saturatutako subsidio efektuak eragin zituela 
prozesu hauetan, kutsadura kontzentrazio maila altuenetan inhibitzera arte. Kutsadura kontzentrazio 
ertainek bi prozesuak saturatu zituzten eta kontzentrazio altuenek, ordea, inhibitu, biofilmaren biomasaren 
kasuan toxiko bihurtzera arte. Aurretiaz egindako lanetako askok antzeko subsidio efektu saturatuak (Paul 
eta Meyer, 2001) eta mantenugai kontzentrazio altuek eragin ditzaketen efektu toxikoak (Ribot et al., 2015) 
deskribatzen dituzte. Hala ere, gure esperimentuan interesgarria da saturazioa bereganatu zeneko 
kontzentrazioaren atalaseak edo maximoak arinago lortu zirela klorofila kontzentrazio eta biomasarentzat, 
komunitatearen ekoizpen primario gordinarentzat baino, zeinak komunitatearen egiturarekin 
erlazionatutako aldagaiak funtzionamenduarekin erlazionatutakoak baino sentikorragoak zirela iradoki 
zezakeen. Hala ere, kontzentrazio altueneko inhibizioak klorofilan eta biomasan eragindako murrizketak ez 
ziren deskonposizioan edota arnasketan deskribatutako erantzunekin bat etorri, efektuak organismo-
motaren araberakoak izan zitezkeela iradokiz. Zentzu horretan, autore askok deskribatu dute espezieen 
konposizioan aldaketak eman daitezkeela mantenugai kontzentrazio altuen ondorioz (Bernhardt eta Likens, 
2004; Domingues et al., 2011), zeinak agian gure erreka artifizialetako ekoizle primarioen eta heterotrofoen 
komunitateak eraldatu zituen, komunitate erresistenteagoen agerpena faboratuz.  
 Azkenik, doitutako logit ereduak erakutsi zuen araztegitik eratorritako efluenteak estres efektu 
hutsa eragin zuela biofilmaren fosforo atxikimendu-gaitasunean eta efizientzian, bi prozesuak nabarmenki 
murriztu baitziren kutsadura-maila baxuenetik. Uretan disolbatutako mantenugaiekiko eskakizuna 
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biofilmaren eta ur-zutabearen arteko orekaren araberakoa da eta hortaz, bioilmaren barne-birziklapeneko 
prozesuek garrantzia hartzen dute kanpo-inguruneko mantenugaien horniketa baxuagoa denean 
(Mulholland, 1996; Hall et al., 2002). Mantenugai kontzentrazio altuen aurrean, biofilmek eraginkortasuna 
galdu ohi dute ur-zutabetik mantenugaiak hartzeko (Proia et al., 2017), muturreko kasuetara ere heldu arte, 
non, mantenugai-atxikimendurik ez den ematen biofilmaren saturazioa dela eta (Earl et al., 2006). Ildo 
horretatik, gure esperimentuan tratamendu kutsatuenak erakutsi zuen disolbatutako fosforo erreaktiboaren 
(DFE) kontzentrazioa entseguan erabilitako soluzio estandarrekoak baino altuagoak ziren, zeinak agian 
biofilmaren fosforoaren askapen prozesu abiotikoak bultza zituen. Hori dela eta, gure emaitzek iradokitzen 
dute fosforo atxikimenduaren saturazio biotikoaren eta sorztio-desortzio mekanismoetan emandako 
aldaketen eragin bateratuak, fosforo atxikimenduan deskribatutako murrizketa azal dezakeela.  
Legatu-efektuak 
Efluentearen kutsadurak legatu-efektu nabarmenak utzi zituen neurtutako prozesu funtzional gehienetan, 
nahiz eta errekuperazio-fasearen amaieran deskribatutako jarduera biologikoak esposizio-fasearen 
amaierakoak baino altuagoak izan. Legatu-efektuek, ordea, subsidio, estres edota subsidio-estres moduko 
erantzun-patroi konplexuak eragin zituzten.  
 Prozesu gehienek errekuperazio-fasean erakutsi zituzten erantzun-patroiak esposizio-fasekoen 
berdinak izan ziren, errekuperazio-fasearen hasieran Llémena Errekatik hartutako harrien bidez ubide 
artifizialen errekuperazioa sustatu genuen arren. Honek esperimentuan zehar erreka artifizialetan hazitako 
biofilm komunitateak inokulu berriarekiko nolabaiteko erresistentzia erakutsi zuela iradoki zezakeen. 
Esperimentuan zehar, erreka artifizialetan ezarri genuen uraren emaria nahiko geldoa zen, zeinak 
biofilmaren biomasa, lodiera eta konplexutasunaren emendioa bultza ditzake (Battin et al., 2003).  
Biofilmaren egitura lodi eta garatuago hauek ur-zutabearen eta biofilmaren arteko elkartruke hidraulikoa 
murrizten dute, biofilmaren barne-birziklapen prozesuak bultzatuz (Earl et al., 2006; Johnson et al., 2015). 
Hortaz, biofilm garatuago horrek mantenugai kontzentrazio altuak gorde ditzake bere baitan, gure 
esperimentuan ikusi genuen bezala ur garbiaren fluxua berrezarri eta aste batzuk igaro ondoren. Ondorioz, 
biofilmak metatu ahal dituen mantenugai eta kutsatzaile horiek kutsaduraren berehalako eta legatu-
efektuetan antzeko subsidio, estres edota subsidio-estres moduko erantzun-patroiak deskribatzearen arrazoi 
nagusietako bat izan daiteke. Ideia hau Acuñak eta lankideek (Prestaketapean) gure esperimentu berdinean 
burututako lan paralelo batean deskribatutako emaitzek indartzen dute, non, sedimentuak fosfato-iturri gisa 
funtzionatu baitzuen errekuperazio-fasean zehar, fosforo kontzentrazio handiak ingurunera askatuz.  
 Jatorri urbanoa duen kutsaduraren eraginak ibai-ekosistemen funtzionamenduan aztertzen dituzten 
lan gehienak, kutsadura-iturri puntualen sarreretatik gora eta behera dauden tramuen arteko konparaketan 
oinarritzen dira (Sánchez-Pérez et al., 2009). Nahiz eta landa-esperimentuek laborategikoek baino 
ikuspuntu errealagoa eskaini, laborategikoak aukera ona dira behaketa-bidezko landa-esperimentuen bidez 
erantzun ezin diren galderak aztertzeko, hondakin uren araztegietatik eratortzen diren isurketen diluzio-




Hondakin uren araztegien efluenteetatik eratorritako kutsadura urbanoak gure mesokosmo-mailako 
ekosistemen funtzionamendua eraldatu zuen, nahiz eta orokorrean prozesuek ez zuten esperotako subsidio-
estres moduko erantzun-patroia jarraitu. Subsidio motako erantzunak, ordea, neurtutako aldagaien 
erantzun-patroi ohikoena izan ziren, nahiz eta prozesuek joera konplexu eta espezifikoak erakutsi zituzten. 
Kutsadurak legatu-efektu nabarmenak utzi zituen neurtutako prozesu funtzional gehienetan eta berehalako 
efektuen antzeko patroiak jarraitu zituzten, nahiz eta erantzunak konplexuagoak bihurtu ziren, biofilmean 
emandako barne-birziklapen prozesuen ondorioz. Oro har, esperimentuan erabilitako efluenteak efektu 
konplexuak eragin zituen mesokosmo-mailako ekosistemen funtzionamenduan eta hortaz, ekosistema 
naturaletako erreka edo ibaiek oraindik ere erantzun konplexuagoak erakustea espero genezake.  
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1. Erreken eta isurketen ezaugarriak: oreka erabakigarria efektuak zehazten 
Tesi honek jatorri urbanoko isurketak jasotzen dituzten erreka oso desberdinak aztertu ditu, eremu 
geografiko nahiko zabalean, eta ekosistema-mailako zenbait prozesu funtzional deskribatu ditu, erantzun 
funtzionalak deskribatzeko. Hala ere, espero ez genuen bezala, neurtutako prozesu funtzionalek erantzun-
patroi desberdinak jarraitu zituzten. Jatorri urbanoko isurketek neurtutako prozesu gehienak emendatu 
zituzten, eta nabarmen murriztu zuten prozesu bakarra biofilmaren uretan disolbatutako fosforo erreaktiboa 
(DFE) atxikitzeko gaitasuna izan zen (2., 3. eta 4. kapituluak). Horrez gain, biofilmaren biomasa izan zen 
espero genuen subsidio-estres motako erantzun-patroia erakutsi zuen prozesu bakarra, laborategi-
esperimentuan aztertutako kutsadura gradientearen aurrean (4. kapitulua).  Hortaz, emaitza hauek iradoki 
dezakete beste faktore batzuek ere gure emaitzetan eragina izan zezaketela eta ondorioz, kontutan hartu 
beharko liratekeela kutsadura urbanoak globalki duen garrantzia aztertzerako orduan.  
1.1. Zelan modula ditzakete estresore anitzek kutsadura urbanoaren efektuak? 
Ur gezetako ekosistemak, orokorrean, aldi berean eragiten duten estresore anitzen presioaren eraginpean 
daude (Sabater et al., 2018b). Hori dela eta, azken hamarkadetan izugarri emendatu dira estresore anitzek 
komunitate biologikoetan (Sabater et al., 2016) edota ekosistemen funtzionamenduan (Johnston et al., 
2015) eragin ditzaketen efektu ekologikoen inguruko kezkak. Estresoreen arteko elkarrekintzak, ordea, ez 
ohi dira beti zuzenak eta askotan espero ez diren emaitzak ematen dituzte, estresoreen arteko zeharkako 
erlazioen ondorioz (Romero et al., 2018), erantzun biologikoen aldakortasunaren ondorioz (Berthelsen et 
al., 2018), edota ekosistema bakoitzak eduki dezakeen erresistentzia-gaitasun desberdinaren ondorioz 
(Jackson et al., 2016). Ildo horretatik, kutsadura urbanoaren eta aldaketa hidrologikoen arteko elkarrekintza 
aztertu zuen gure behaketa-bidezko landa-esperimentuak (2. kapitulua) erakutsi zigun, isurketa urbanoek 
neurtutako prozesu gehienak emendatu zituzten arren, erantzun funtzionalak konplexuak eta espezifikoak 
zirela. Konplexutasun hori, aitzitik, estresore kopurua minimora murriztean ere mantendu zen (3. eta 4. 
kapituluak), kutsatzaileen arteko orekak ekosistema-mailako prozesuak modu desberdinean alda ditzaketela 
azpimarratuz. Azken bi azterketa horietan, isurketa urbanoek komunitate mikrobiarraren bidez 
erregulatutako prozesu funtzionalak murriztu zituzten, nahiz eta erantzun horiek ez ziren beti ekosistema-
mailako prozesuetan islatu. 
  Estresore askok kutsadura urbanoaren eragina areagotu dezakete ibai-ekosistemen 
funtzionamenduan. Esaterako, nekazaritza-jardueretatik eratorritako sarrera lausoek mantenugaien eta 
pestiziden kontzentrazio basalak emendatzen dituzte, horren ondorioz toxikotasun-maila nabarmenki 
emendatuz. Era berean, kutsatzaile horien kontzentrazioek altuek erreken atxikimendu biotikoa satura 
dezakete, errekek mantenugaiak sistematik kanporatzeko duten gaitasuna murriztuz (Merseburger et al., 
2011) eta hortaz, uretan behera garraiatzen den mantenugaien kopurua emendatuz (Earl et al., 2006). 
Bestalde, ur gezetako ekosistema gehienek giza jardueren ondoriozko ur-baliabideen gehiegizko ustiapena 
jasaten dute, presa txiki edo handiagoen, kanalizazioen, lurpeko uren ustiapenen edota uraren 
abstrakzioaren ondorioz, alegia (Elosegi eta Sabater, 2013; Sabater et al., 2018a). Inpaktu horiek erreken 
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zein ibaien emaria murrizten dute, sedimentuen garraioa eta ibilguaren morfologia eraldatu, uraren 
tenperatura emendatzen dute eta uraren ezaugarri kimikoak kaltetu (Arroita et al., 2016), aldaketa guztiok, 
aldi berean, kutsadura kimikoarekin elkarrekintza dezaketelarik. Behaketa-bidezko landa-esperimentuan (2. 
kapitulua), agorraldiak isurketa urbanoak jasotzen zituzten sistema hartzaileen diluzio-gaitasuna murriztu 
zuten, uretako kutsatzaileen kontzentrazioa nabarmenki emendatuz (Rice eta Westerhoff, 2017) eta 
ondorioz, ekosistema-mailako prozesu gakoak kaltetuz, besteak beste, biofilmaren gaitasuna mantenugaiak 
atxikitzeko. Era berean, hala ere, emari baxuek egonkortasun hidrologikoa eta atxikimendu hidraulikoa 
emenda ditzakete, zeinak kutsatzaileen transformazioa, degradazioa edota asimilazioa emenda baititzakeen 
(Arenas-Sánchez et al., 2016). Adibidez, autore batzuek komunitate biologiko desberdinen hazkuntza 
deskribatu izan dute egonkortasun hidrologiko handiko sasoietan (Aristi et al., 2014), ondorioz ekosistema-
mailako prozesuak emenda ditzakeena, hala nola, mantenugaien atxikimendua edota metabolismoa 
(Sabater et al., 2018a). Azkenik, nekazaritza, basogintza intentsiboa edota mineralen erauzketaren moduko 
giza jarduerek lurzoruaren edo sedimentuen higadura eragin dezakete, eta hortaz, sedimentu finen 
proportzioa handitu erreka eta ibaietan (Wood eta Armitage, 1997). Sedimentu finek isurketa urbanoekin 
elkarrekintza dezakete, zeintzuk sedimentu finen iturri garrantzitsu gisa ere deskribatuak izan baitiren 
(Miserendino et al., 2008). Elkarrekintza horren ondorioz, biofilm (Wagenhoff et al., 2013) eta ornogabe 
(Piggot et al., 2015) komunitateen egitura eralda daiteke eta azkenik, ekosistema-mailako prozesu gakoak 
ere (Niyogi et al., 2003; Young et al., 2008). Zentzu horretan, gure landa-esperimentu biek erakutsi zuten 
jatorri urbanoko isurketek biofilmak mantenugaiak atxikitzeko zuen gaitasuna murriztu zezaketela, baina 
erantzun hori ez zela beti ekosistema-mailako prozesuetan islatzen. Hori dela eta, horrek iradoki dezake 
ekosistemako beste konpartimentu batzuek, agian, funtzio garrantzitsua izan zutela biofilm-mailan 
deskribatutako erantzun negatibo horiek konpentsatuz. 
 
1. irudia. Kutsadura urbanoarekin elkarrekintza dezaketen estresoreetako batzuk: pestizidak, ibilguaren kanalizazioa eta 
sedimentu finen ugaritzea. Argazkiak Arturo Elosegi.  
Erreka eta ibaietan konpartimentuetako asko izan ahal dira biogeokimikoki aktiboak eta hortaz, 
funtzio garrantzitsua bete ekosistema-mailako prozesuak erregulatzen, mantenugaien atxikimendua edota 
metabolismoa, alegia (2. irudia). Gure manipulazio-bidezko landa-esperimentuan (3. kapitulua), HUAren 
isurketaren kontribuzioa erreka hartzailean oso txikia izan zen eta gainera, erreka ez zegoen bestelako giza 
jardueren eraginaren pean. Ibilguaren ohea arroka amaz zegoen osatuta, hain handi batean, non hiporreosak 
ez baitzuen, noski, garrantzia handirik hartuko. Ibilguaren ertzetan hazten ziren zuhaitzek, ordea, sustrai 
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luze eta trinkoak zituzten, uretara ere iristen zirenak. Hori dela eta, baliteke manipulazio-bidezko landa-
esperimentu honetan sustraiok funtzio garrantzitsua betetzea tramu-mailako mantenugaien atxikimenduan. 
Behaketa-bidezko landa-esperimentuan, aitzitik, lezkak eta antzeko makrofitoen komunitateek funtzio 
garrantzitsua izango zuten ziur asko erreketako batzuen ekosistemaren funtzionamenduan. Gainera, 
esperimentu berean sedimentu finen geruza lodiak zeuden aztertutako tramu batzuetan, ziurrenik jatorri 
urbanoko isurketek (Miserendino et al., 2008) zein nekazaritza-jarduerek (Wood eta Armitage, 1997) 
sortuak. Sedimentu finok ibilgu-oheko partikulen arteko tarteak buxa ditzakete eta ondorioz, ekosistemaren 
konpartimentuen arteko konexioa murriztu, hiporreosarena batez ere (Descloux et al., 2013). Horregatik, 
behaketa-bidezko landa-esperimentuan aztertutako erreketan, ekosistemaren beste konpartimentu batzuek, 
sedimentu finek (Withers eta Jarvie, 2008) edota makrofito komunitateek (Riis et al., 2012) alegia, funtzio 
garrantzitsua izan zezaketen biofilm- eta ekosistema-mailen artean ikusitako desberdintasunak azaltzerako 
orduan. Hala ere, tesian zehar ekosistemaren erantzun funtzionala bi maila desberdinetan baino ez nuenez 
neurtu, prozesu gakoetan funtzio garrantzitsua izan dezaketen gainerako konpartimentuak alde batera utziz, 
honi buruz espekulatu baino ezin dut egin. Hortaz, uste dut oso interesgarria izango litzatekeela 
ekosistemaren beste konpartimentuetako batzuek eduki dezaketen funtzioa aztertzea bai manipulazio-
bidezko esperimentuan aztertutako Apraitz Errekan, baita behaketa-bidezko landa-esperimentuan 
aztertutako Ebro Ibaiaren ibaiadarretan. Izan ere, horrek konpartimentu desberdinek ekosistema-mailako 
prozesuan izan dezaketen kontribuzioa zehazten eta kuantifikatzen baimenduko liguke eta ondorioz, 
etorkizunerako iragartzen diren estresore anitzen egoeren aurrean, definitzen zeintzuk izango liratekeen 
funtzio garrantzitsuena izango luketen ekosistemaren konpartimentuak (Hoellein et al., 2009; Acuña et al., 
2011).  
 
2. irudia. Tramu-mailako mantenugaien atxikimenduan eta metabolismoan funtzio garrantzitsua izan dezaketen 
ekosistemaren konpartimentu desberdinak. Domeinu publikoko irudia.  
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1.2. Zelan modula dezake isurketaren izaerak ekosistema-mailako erantzuna?  
Azken urteotan, aurrerapen teknologiko eta optimizazio mekanismo ugari garatu izan dira HUAen 
tratamendu prozesuak hobetzeko. Horren ondorioz, araztegien inplementazioaren gastu ekonomikoei aurre 
egiteko gaitasuna izan duten herrialdeek nabarmenki hobetu dituzte haien giza osasuna eta uraren 
segurtasuna (Vörösmarty et al., 2010). Egoera honek, aitzitik, larriki egiten du txarrera herrialde 
azpigaratuetan, non, oraindik ere, hondakin uren gehiena inolako tratamendurik gabe askatzen baiten 
ingurunera (WHO eta UNICEF, 2017). Nahiz eta HUAek ezin dituzten kutsatzaileak erabat desagerrarazi, 
eskaintzen dituzten tratamendu prozesuak beharrezkoak dira kutsatzaileen kopurua eta patogenoak maila 
onargarrietara arte murrizteko, efluenteak ur-inguruneetara askatu baino lehen (Alfonsín et al., 2014; 
Aymerich et al., 2016). Ildo horretatik, autore batzuek inolako tratamendurik jasaten ez duten eta 
araztegietan tratatzen diren isurketak konparatu izan dituzte, eta ikusi dute araztegiek esangarriki murriztu 
ditzaketela kutsatzaile desberdin askoren kontzentrazioa, hala nola, produktu farmazeutikoena (Mandaric et 
al., 2018), garbiketa eta zaintza-produktuena (Kasprzyk-Horden et al., 2009), metal astunena (Cantinho et 
al., 2016) edota patogeno desberdinena (Vaz-Moreira et al., 2014; Subirats et al., 2017). Kutsadura 
kimikoak aldi berean eragiten duten substantzien nahasketa konplexuak eta aldakorrak erakusten dituenez, 
autore askok estresore anitz gisa deskribatzen dute bere horretan (Jackson et al., 2016). Hala ere, beste 
autore askok azpimarratzen dute oso garrantzitsua dela nahasketa konplexu horien konposizioa(Altenburger 
et al., 2015) eta konposatu bakoitzaren akzio-mekanismo zehatzak deskribatzea (Cleuvers, 2003) 
kutsatzaileen arteko oreka alda dezakeelako eta hortaz, modu desberdinean eragin erreken 
funtzionamenduan. Era berean, hondakin uren efluenteen konposizio kimikoa erreka eta ibaien inguruan 
gailentzen den giza jarduera motaren araberakoa ere bada  (Posthuma et al., 2008). Horrela, nekazaritza-
jarduerek mantenugaien eta pestiziden kontzentrazioak emenda ditzakete (Kuster et al., 2008), industria-
jarduerek, ordea, metal astunak (Holeton et al., 2011), eta herri- edota hiri-guneek bestelako mikro-
kutsatzaileen kontzentrazioa, adibidez farmazeutikoena, garbiketa eta zaintza-produktuena edota 
debekatutako drogena (Kuzmanovic et al., 2015; Rosi-Marshall et al., 2015; de Solla et al., 2016). 
Azkenik, isurketa urbanoen eragina ekosistema hartzailean izango duten amaierako kontzentrazioaren 
araberakoa izango da, zeina aldi berean erreka edo ibai hartzaileen diluzio-gaitasunaren, hondakin urak 
tratatzeko araztegiaren efizientziaren edota askatutako efluentearen bolumenaren araberakoa izango baiten. 
Horrez gain, efluenteen askapenaren aldakortasun tenporalak ere eragin garrantzitsuak izan ditzake. 
Esaterako, Nyman eta lankideek (2013) laborategi-esperimentu batean erakutsi baitzuten, intsektizida 
batekiko esposizio iraunkorrak Gammarus pulex anfipodoaren jarduera eta fisiologia murriztu zitzakeela, 
baina intsektizidaren kontzentrazio bera pultsuetan aplikatzen zenean efektu horiek desagertu egiten zirela.  
 Tesian zehar, ordea, ez ditut aurretiaz aipatutako faktore guztiak zuzenean aztertu eta hortaz, haien 
eraginari buruz espekulatu baino ezin dut egin. Hala ere, uste dut faktore horietako asko kontutan izan 
beharko liratekeela kutsadura urbanoak ibai-ekosistemen funtzionamenduan izan ditzakeen efektuak 
aztertzerako orduan, esate baterako, isurketen konposizio kimiko zehatza (Jackson et al., 2016). Demagun 
prozesu funtzionalek edota jarduera biologikoek Subsidio-Estres moduko erantzun-patroia jarraituz 
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erantzuten dutela kutsadura gradiente baten aurrean (Odum et al., 1979). Hortaz, emaitza desberdin asko 
isurketaren kontzentrazio  edota substantzia asimilagarri eta toxikoen arteko orekaren ondoriozkoak izango 
dira.  Hori dela eta, lan batzuek aurki dezakete jarduera biologikoa hazi egin dela isurketa urbanoen 
sarreretatik behera, isurketaren kontzentrazio baxuaren ondorioz edota substantzia asimilagarriak 
toxikoengan gailentzen direlako (kutxa berdea, 3. irudia). Beste lan batzuek, ordea, kontrakoa aurki 
dezakete, jarduera biologikoa murriztu dela, efluentearen azken kontzentrazioa altuagoa bada edota 
substantzia toxikoak asimilagarriengan gailentzen badira (kutxa gorria, 3. irudia). Eta azkenik, litekeena da 
beste lan batzuk ez topatzea aldaketa esangarririk ekosistema-mailako prozesuetan , isurketak tarteko 
kontribuzioa badute edota substantzia asimilagarrien eta toxikoen artean oreka ematen bada (kutxa urdina, 
3. irudia).  
 
3. irudia. Jarduera biologikoek kutsatzaileen kontzentrazioaren gradiente batekiko jarraituko zuten Subsidio-Estres motako 
erantzun-patroi hipotetikoa. Gainera, irudiak kutsatzaileen kontzentrazioaren eragina ibai-ekosistemen funtzionamenduan 
aztertzen duten lanek deskribatutako emaitza kontrajarrien iturri potentzialak islatzen ditu. Kutxa berdearen tartean geldituko 
liratekeen esperimentuek ondorioztatuko lukete kutsadura urbanoak jarduera biologikoak emendatzen dituela. Kutxa 
gorriaren tartean geldituko liratekeenek, ordea, kutsadura urbanoak jarduera biologikoak murrizten dituela. Eta azkenik, bi 
kontzentrazioak aztertuko lituzketen esperimentuek, kontzentrazio bat tarte berdean eta bestea tarte gorrian edukiko 
luketenek, hain zuzen, ondorioztatuko lukete kutsadura urbanoak ez duela eragin esangarririk jarduera biologikoetan.  
1.3. Zelan modula ditzake erreka edo ibaien diluzio-gaitasunak isurketaren efektuak? 
Isurketa urbanoak erreka edo ibaien emarian hartzen duen proportzioak sistema hartzaile horien diluzio-
gaitasuna definitzen du (Rice eta Westerhoff, 2017) eta ekosistemaren funtzionamenduan edukiko dituen 
















isurketa urbanoen kontribuzioari dagokiola. Esaterako, aztertutako erreka naturalek %3tik %90 baino 
gehiagora arteko tarteetan mugitzen ziren balioak erakutsi zituzten, manipulazio-bidezko landa 
esperimentuaren Apraitz Errekan eta behaketa-bidezko esperimentuaren Ebro Ibaiaren ibaiadarretan (Els 
Reguers edo La Sènia Erreketan, adibidez), hurrenez hurren. Aztertutako erreka artifizialek, aitzitik, 
gradienterik zabalena erakutsi zuten, %0tik %100ra arteko tarteetan mugitzen ziren balioak, alegia. 
Ekosistema-mailako inpaktuak edo eraginak isurketen kontzentrazioa emendatu ahala handitu beharko 
liratekeen arren, emaitzek askotan sorpresa ekologikoak eragiten dituzte (Jackson et al., 2016), erantzun-
patroi ez-linealak erakutsiz (Pereda et al., 2019). Hori dela eta, eztabaidaren atal honetan  tesiko hiru 
kapituluetan zehar neurtutako ekosistema-mailako prozesu funtzionaletan isurketen kontribuzioak edo 
proportzioak eduki zuen eragina aztertzen dugu (4-5. irudiak), erantzun funtzionalen Inpaktu eta Kontrol 
tramuen arteko ratioa kalkulatuz (I:K), eta horietako bakoitza isurketaren kontribuzioaren I:K ratioarekiko 
irudikatuz.  
 
4. irudia. Ebro Ibaiaren ibaiadarretan neurtutako prozesu funtzional batzuen I:K ratioak vs. uretan disolbatutako fosforo 
erreaktiboaren (DFE) kontzentrazioaren I:K ratioa (2. kapitulua). Esperimentu honetan ezin izan genuen isurketak erreka 
log (I:C SRP concentration)
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hartzaileetan eduki zuen kontribuzioa kalkulatu. Hortaz, disolbatutako fosforo erreaktiboaren (DFE = SRP) kontzentrazioaren 
Inpaktu eta Kontrol tramuen arteko ratioa erakusten dugu, isurketaren kontribuzioaren hurbilketa gisa. Irudiko emaitzak 
eskala logaritmikoan adierazten dira.  
 Behaketa-bidezko landa-esperimentuaren emaitzek (2. kapitulua, 4. irudia) erakutsi zuten jatorri 
urbanoa zuten isurketen kontribuzioren eragina prozesuaren arabera aldatzen zela. Alde batetik, biofilmaren 
biomasaren hazkuntza-tasa, ekosistemaren arnasketa eta tramu-mailako fosforoaren atxikimendua 
isurketaren kontribuzioa handitu ahala emendatu ziren, nahiz eta erantzun-patroi desberdinak erakutsi. 
Biomasaren hazkuntzak eta ekosistemaren arnasketak isurketaren kontribuzio-maila altuenetan (5-10 I:K 
ratioetatik aurrera, alegia) emendatutako erantzun ez-lineal ahulak erakutsi zituzten bitartean, fosforoaren 
atxikimenduak erantzun lineal positibo oso estua erakutsi zuen fosforo-kontzentrazioaren emendioarekiko. 
Bestalde, biofilmak fosforoa atxikitzeko duen gaitasuna izan zen isurketen kontribuzioagatik esangarriki 
murriztu zen prozesu bakarra, eta erantzun ez-lineal negatibo oso estua erakutsi zuen isurketaren 
kontribuzio-maila baxuenetatik (5 baino txikiagoak ziren I:C ratioetatik, hain zuzen). Azkenik, 
ekosistemaren ekoizpen primario gordinak eta materia organikoaren deskonposizioak ez zuten erlazio 
esangarririk erakutsi emendatutako isurketen kontribuzioarekiko, prozesu hauetan bestelako kanpo-




5. irudia. Neurtutako prozesu funtzional batzuen I:K ratioak vs. isurketen kontribuzioaren I:K ratioa manipulazio-bidezko 
landa-esperimentuan (3. kapitulua, kolore grisez irudikatua) eta ubide artifizialak erabiliz burututako laborategi-
esperimentuan (4. kapitulua, kolore beltzez irudikatua). Irudiko emaitzak eskala logaritmikoan adierazten dira.  
 Manipulazio-bidezko landa-esperimentuaren (3. kapitulua, 5. irudian kolore grisez irudikatua) eta 
laborategiko esperimentuaren (4. kapitulua, 5. irudian kolore beltzez irudikatua) emaitzek erakutsi zuten 
jatorri urbanoa zuten isurketen kontribuzioak ere eragin desberdinak izan zituela sistema hartzaileen 
funtzioetan. Manipulazio-bidezko landa-esperimentuaren emaitzek behaketa-bidezko esperimentuan 
deskribatutako antzeko erantzun-patroiak erakutsi zituzten (4. irudia), hala nola, emendatutako biofilmaren 
biomasa, komunitate biologikoaren arnasketa edota  tramu-mailako fosforo atxikimendu-azalera. 
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y = -1.645 x
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 + 0.543 x - 0.143
R2 = 0.97
y = 4.7477 x2 - 1.9101 x - 0.1595
R2 = 0.44




































y = 3.1785 x2 - 1.9658 x + 0.4609
R2 = 0.78
y = -0.183 x2 + 0.3105 x + 0.0081
R2 = 0.63
y = -0.4793 x2 + 0.3117 x + 0.025
R2 = 0.66
y = 0.2145 x + 0.0764
R2 = 0.67


























zituzten isurketarekiko (%2ko isurketaren kontribuziotik aurrera, hain zuzen). Era berean, biofilmaren 
fosforoa atxikitzeko gaitasuna izan zen esangarriki murriztutako prozesu bakarra, erantzun-patroi ez-lineala 
ere erakutsi zuelarik (%2ko isurketa-kontribuzio baino balio baxuagoetatik, alegia). Azkenik, ekoizpen 
primario gordina eta materia organikoaren deskonposizioa, kasu honetan ere, aldaketa esangarririk erakutsi 
gabe mantendu ziren isurketarekiko. Azkenik, emaitzak nahiko desberdinak izan ziren laborategiko 
esperimentuan (4. kapitulua, 5. irudian kolore beltzez irudikatua). Kasu horretan, isurketaren kontribuzioak 
komunitatearen arnasketa emendatzeaz gain, ekoizpen primario gordina eta materia organikoaren 
deskonposizioa ere emendatu zituen (%10-30eko isurketaren kontribuziotik aurrera). Biofilmaren 
mantenugaiak atxikitzeko gaitasuna, beste behin ere, isurketaren kontribuzioa emendatu ahala murriztu zen 
(%10eko kontribuziotik aurrera, alegia), erantzun-patroi negatibo oso sendoa erakutsiz. Azkenik, 
biofilmaren biomasa izan zen esperotako subsidio-estres moduko erantzun-patroia jarraitu zuen prozesu 
bakarra, isurketaren kontribuzio maximo batera arte emendatu zena (%15eko kontribuziora arte, gutxi 
gorabehera), non saturatu eta hortik aurrera, kontroleko balioetatik behera murriztu baitzen.  
 Jatorri urbanoko isurketek antzeko efektuak eragin zituzten bi landa-esperimentuetan, baina 
erantzun-patroiak zertxobait desberdinak izan ziren esperimentuaren arabera. Landa-esperimentuek antzeko 
erantzunak erakutsi zituzten,  nahiz eta funtzionalitatearen eta kutsaduraren arteko erlazioak argiagoak izan 
ziren behaketa bidezko landa-esperimentuan (4. vs. 5. irudiak). Emaitza horiek behaketa-bidezko 
esperimentuan isurketaren kontzentrazio-gradiente zabalagoa lortu izanari egotzi dakizkioke, gradienteak 
efluenteen sarreren ondorioz ia eraginik jasan gabe mantendu ziren erreketatik(disolbatutako fosforo 
erreaktiboaren (DFE) kontzentrazioaren I:K erlazioa  = 1), efluenteak sistema hartzailean nagusitu eta 
hortaz, izugarri eraldatutako tramuak erakusten dituzten erreketara (DFE kontzentrazioaren I:K erlazioa = 
129) barneratzen baitzituen. Horrez gain, manipulazio-bidezko esperimentuan errekaren inguruan hazitako 
ibar-baso itxiak ibilgura heltzen zen argiaren kantitatea mugatzen zuen, zeinak agian biofilm-mailan 
erantzunak moteldu ahal izan zituen (von Schiller et al., 2007; Bernot et al., 2010). Bestalde, laborategiko 
esperimentuan deskribatutako erantzun-patroi argiagoak, kutsadura kontzentrazioaren gradiente 
zabalagoaren ondoriozkoak, edota biofilmaren hazkuntza sustatu zuten baldintza abiotiko hobeen 
ondoriozkoak (tenperatura eta argi-intentsitate altuagoak) izan daitezke (Stelzer et al., 2003). 
 Oro har, emaitza hauek iradoki dezakete jatorri urbanoko isurketak %30tik beherako 
kontzentrazioetara diluitu beharko liratekeela, ekosistema hartzaileen funtzionamendua ez kaltetzeko. 
Hortaz, uste dugu horrelako mugak erabilgarriak izan daitezkeela araztegi berrien inplementaziorako.   
2. Atzera begiratuz: emaitza nagusien bilketa 
Tesi honetan, behaketa- eta manipulazio-bidezko, landa eta laborategiko esperimentuak konbinatu nituen 
kutsadura urbanoaren efektuak aztertzeko ibai-ekosistemen funtzionamenduan (1. taula). Behaketa-bidezko 
landa-esperimentuaren (2. kapitulua) helburua zen kutsadura urbanoaren eta ur-eskasiaren arteko 
elkarrekintza aztertzea erreken eta ibaien funtzionamenduan. Horretarako, diluzio-gaitasun desberdineko 
errekak aukeratu nituen eta horietako bakoitzean, jatorri urbanoa zuten isurketen sarreretatik gora eta 
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behera zeuden tramuen funtzionamendua konparatu nuen. Oro har, hondakin uren isurketak txikiak izan 
ziren eta ez zuten eragin esangarririk izan sistema hartzaileen hidrologian. Hala ere, larriki kaltetu zuten 
uraren kalitatea eta ondorioz, inpaktu nabarmenak eragin zituzten ekosistemen funtzionamenduan. 
Aldaketa horiek  bereziki erlazionatuta egon ziren isurketen ondorioz askatutako mikro-kutsatzaile 
organikoekin. Neurtutako prozesuen artean, ordea, batek ere ez zuen esperotako subsidio-estres moduko 
erantzun-patroirik jarraitu eta horren ordez, prozesu gehienak kutsadura gradientearekiko emendatu ziren. 
Kutsaduraren ondorioz murriztutako prozesu bakarrak komunitate mikrobiarraren bidez erregulatutakoak 
izan ziren, ekosistema-mailan eman zitezkeen efektu negatiboak bestelako konpentsazio-mekanismoen 
bidez arindu zirela iradoki zezakeena. Ondorioz, emaitza hauek azpimarratzen dute kutsadura urbanoak 
efektu oso konplexuak eragin ditzakeela estresore anitzen presioaren menpean.   
 Beraz, ekosistemaren erantzunean eragina izan dezaketen nahasketa-faktoreak ahalik eta gehien 
murrizteko, ekosistema-mailako manipulazio-esperimentu bat egin nuen BACI motako diseinu 
esperimentala jarraituz (3. kapitulua), aurrekaririk gabekoa nik ezagutzen dudanera arte. Araztegitik 
eratorritako isurketa erreka hartzailean oso diluituta egon arren, isurketak neurtutako prozesu gehienak 
emendatu zituen eta gutxi batzuk baino ez ziren eragin esangarririk jasan gabe mantendu. Aurreko 
kapituluan ikusi nuen bezala (2. kapitulua), kasu honetan ere, biofilmaren mantenugaiak atxikitzeko 
gaitasuna izan zen araztegiaren isurketaren ondorioz murriztutako prozesu bakarra. Oro har, emaitza hauek 
aditzera ematen dute araztegietatik eratorritako isurketek, nahiz eta tratamendu egokiak jasan edota erreka 
eta ibai hartzailean oso diluituta egon, efektu esangarriak eta konplexuak eragin ditzaketela ibai-
ekosistemen egitura eta funtzionamenduan.  
 Aurretiaz burututako bi landa-esperimentuek huts egin zuten esperotako subsidio-estres moduko 
erantzun-patroia detektatzen neurtutako prozesu funtzionaletan. Horregatik, egoera horrek isurketa 
urbanoen erabateko kutsadura kontzentrazio gradientearen aurrean ekosistemaren funtzionamenduak 
erakutsiko lukeen erantzunari buruzko galdera azaleratu zidan, zeina laborategiko esperimentu baten bidez 
hurbildu nuen (4. kapitulua). Hargatik, biofilmaren biomasaren hazkuntza izan zen esperotako subsidio-
estres moduko erantzun-patroia erakutsi zuen prozesu bakarra, eta horren ordez, neurtutako prozesu 
gehienek emendatutako erantzun konplexuak erakutsi zituzten. Beste behin ere, biofilmaren mantenugaiak 
atxikitzeko gaitasuna izan zen efluentearen kontzentrazioarekiko murriztu zen prozesu bakarra. Era berean, 
neurtutako prozesu gehienek kutsaduraren legatu-efektu argiak erakutsi zituzten, nahiz eta erantzun-patroi 
kontrajarriak deskribatu. Hori dela eta, horrelako emaitzek kutsadura urbanoak ibai-ekosistemen 
funtzionamenduan eduki ditzakeen eraginak ulertzen lagun gaitzake, baina erantzunaren konplexutasuna 
ere azpimarratzen dute.  
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 DFE  EPG EA / KA 
2. kapitulua ↑ Subsidioa EGPL ↓ Estresa ↑  Subsidioa ≈ Efektu eza  ≈  Efektu eza ↑  Subsidioa ≈  Efektu eza 
3. kapitulua 
↑  Subsidioa  EGPL 
↑  Subsidioa  Chl-a 
↑  Subsidioa AP 
↑  Subsidioa  BG 
↓  Estresa ≈  Efektu eza ≈  Efektu eza 
 
≈  Efektu eza ≈  Efektu eza 
≈  Efektu eza mikrobiarra 
↑  Subsidioa  totala 
 
4. kapitulua 
∩   Subsidio-estresa EGPL 
↑  Subsidioa  Chl-a 
↓  Estresa Atxikimendua 
↓  Estresa efizientzia 
-  -  
 
↑  Subsidioa ↑  Subsidioa ↑  Subsidioa 
Errekuperazioa 
∩  Subsidio-estresa EGPL 
↑  Subsidioa Chl-a 
Errekuperazioa 
↓  Estresa Atxikimendua 
↓  Estresa efizientzia 
-  -  
 
Errekuperazioa 
↑  Subsidioa 
Errekuperazioa 
↑  Subsidioa 
Errekuperazioa 
≈  Efektu eza 
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3. Behatutako emaitzen mekanismo-erantzuleak  
Ibai-oheetan hazten diren biofilm komunitateek errekako mantenugaiak eta materia organikoa 
prozesatu eta transformatzen dute, asimilazio eta disimilazio prozesuen konbinazioaren bidez (Romaní, 
2010; Battin et al., 2016). Jarduera horiei esker, mantenugaien eta materia organikoaren kontzentrazioak 
murriztu daitezke, tenporalki gutxienez, eta hortaz, gehiegizko mantenugai kontzentrazioekin 
erlazionatutako ingurumen-arazoak ekidin (Bernhardt et al., 2003; Ribot et al., 2013). Tesian zehar, ikusi 
nuen jatorri urbanoko isurketek biofilmaren egitura eraldatu zezaketela, biofilmaren klorofila 
kontzentrazioa eta biomasa emendatuz (2., 3. eta 4. kapituluak). Horrek iradoki dezake antzeko subsidio 
efektua eman zela komunitate autotrofo eta heterotrofoetan (Ribot et al., 2015). Emaitza horiek bereziki 
nabariak izan ziren bi landa-esperimentuetan eta ez ziren hain argiak izan, ordea, laborategiko 
esperimentuan. Azken kasu horretan, biofilmaren biomasak subsidio-estres motako erantzun-patroia 
jarraitu zuen (hau da, maximo edo atalase batera arte emendatu zen, non isurketa toxiko bihurtu zen eta 
jarduera biologikoak maila “normaletik” behera murriztu baitzituen), baina klorofila kontzentrazioak 
saturatutako subsidio-motako erantzuna erakutsi zuen. Horregatik, nahiz eta horren inguruan espekulatu 
baino ezin dudan egin, emaitza horiek bultza nazakete pentsatzera isurketa urbanoek biofilm 
komunitatearen egitura eraldatu zutela. Balizko egitura aldaketa horretan, komunitate eta espezie 
erresistenteagoak gailendu izan zitezkeen (Drury et al., 2013; Rosi et al., 2018), antibiotikoen aurkako 
erresistentzia-geneak garatuz (Subirats et al., 2017), zeinetan agian komunitate autotrofoak heterotrofoen 
aurrean gailendu izan zitezkeen (Proia et al., 2013). Azkenik, manipulazio-bidezko esperimentuan isurketa 
urbanoek biofilmaren jarduera entzimatikoak ere emendatu zituzten, nahiz eta orokorrean mantenugaien 
eskuragarritasunaren emendioak haien adierazpena murrizten baituen (Romaní et al., 2012). Ondorioz, ziur 
asko, biofilm komunitateen egituran emandako aldaketek bultzatuko zituzten ekosistemaren 
funtzionamenduan emandako aldaketak.  
Biofilmaren fosforoa atxikitzeko gaitasuna nabarmen murriztu zen tesiko esperimentu guztietan 
(2., 3. eta 4. kapituluak). Biofilm komunitateek uretan disolbatutako mantenugaiekiko duten eskakizuna 
biofilm komunitatearen beraren eta ur-zutabearen arteko balantzearen araberakoa da (Hall et al., 2002). 
Hortaz, orokorrean, inguruneko mantenugaien kontzentrazioa emendatuz doan heinean, biofilm 
komunitateen atxikimendu-gaitasunaren eraginkortasuna murriztu ohi da, gaitasun hori zeroraino ere 
murriztuz biofilma saturatzen deneko muturreko kasuetan (Earl et al., 2006). Gure emaitzek erakutsi zuten 
isurketa urbanoen inpaktuak jasaten zituzten biofilm komunitateak ez zirela hain eraginkorrak ur-zutabetik 
disolbatutako mantenugaiak atxikitzen, baldintza esperimental zehatzetan fosfatoa askatzera ere heldu 
zirelarik. Isurketa urbanoek materia organikoaren eta mantenugaien kantitate handiak askatzen dituzte ur 
gezetara (Meyer et al., 2005; Carey eta Migliaccio, 2009). Ildo horretatik, tesiko esperimentu guztietan, 
isurketa urbanoek esangarriki emendatu zuten uretako fosforo kontzentrazioa, zeinak agian biofilm 
komunitatearen atxikimendu-gaitasunaren saturazioa eragin izan zezakeen. Alabaina, isurketa urbanoak 
mikro-kutsatzaile organikoen sarrera garrantzitsua ere badira (Rosi-Marshall et al., 2015; Sabater et al., 
2016; Aymerich et al., 2016), eta kutsatzaile horiek, hain zuzen, biofilmaren fosfatoa atxikitzeko gaitasuna 
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ere murriztu izan zezaketen gure esperimentuetan (2. kapitulua), aurretiaz beste autore batzuek ikusi izan 
duten bezala (Proia et al., 2017). Hori dela eta, biofilm komunitatearen mantenugaiak atxikitzeko 
gaitasunean deskribatutako murrizketak, ur-ingurune sentikorrenetarako mantenugaien garraioa emenda 
dezake eta ondorioz, eutrofizazio arazoekin erlazionaturiko sintomak handitu (Brack et al., 2007; 
Alexander et al., 2008).  
  Hala eta guztiz ere, biofilm-mailan deskribatutako erantzun honek ez zuen bat egin tramu- edo 
ekosistema-mailan ikusitakoarekin. Aurretiaz egindako lan askok deskribatu izan dute errekek eta ibaiek 
mantenugaiak atxikitzeko eta eraldatzeko duten gaitasuna altua dela baldintza naturaletan edo egoera 
ekologiko onean dauden sistemetan, eta orokorrean, gaitasun hori murriztu egiten dela inguruneko 
mantenugai-kontzentrazioak emendatu ahala (Ensign eta Doyle, 2006). Gure esperimentuetan 
deskribatutako emaitzak, ordea, ez datoz bat literaturan deskribatu izan denarekin. Behaketa-bidezko landa-
esperimentuan, hain zuzen, isurketa urbanoen sarrerek ez zuten fosforoa atxikitzeko gaitasuna esangarriki 
eraldatu, nahiz eta amonioaren atxikimendua esangarriki emendatu. Manipulazio-bidezko landa-
esperimentuan, bestalde, fosforoaren atxikimendu-tasan emandako murrizketa ahul estatistiko ez-
esangarriaz gain, isurketa urbanoek ez zuten eragin nabaririk izan tramu-mailako mantenugaien dinamikan. 
Ziur asko, kontrajarritako emaitza horien atzean dagoen arrazoi nagusietariko bat da, isurketa urbanoek 
biofilm komunitateen atxikimendu-gaitasuna murriztu arren, ekosistema-mailan bestelako komunitate 
biologikoek edota konpartimentuek arindu izan zitzaketela efektu negatibo horiek, hala nola, hiporreosak, 
sedimentu finek edota makrofito komunitateek (Newbold et al., 1981; Covino et al., 2010; Johnson et al., 
2015). Aski ezaguna da, isurketa urbanoak sedimentu finen iturri garrantzitsua izan daitezkeela 
(Miserendino et al., 2008), eta behaketa-bidezko esperimentuan, hain zuzen, isurketen eraginaren pean 
zeuden tramu askotan ohikoak ziren sedimentu finek funtzio garrantzitsua bete izan zezaketen 
mantenugaiak atxikitzen (Withers eta Jarvie, 2008), ibilgu nagusian edota ibaiertzetan hazten ziren lezka-
motako makrofito komunitateekin batera (Riis et al., 2012). Manipulazio-bidezko esperimentuan, ordea, 
errekaren sedimentua arroka amaz eta harri handiz zegoen osatuta, gehienbat, non makrofito komunitateak 
ez baitziren garatu. Ibilguaren ertzetan hazten ziren zuhaitzek, ordea, sustrai luze eta trinkoak zituzten, 
errekaren ibilgura arte ateratzen zirenak, eta hortaz, funtzio garrantzitsua izan zezaketen biofiilm-mailan 
ikusitako emaitzak konpentsatzen. 
  Era berean, ekosistema-mailako metabolismoak ez zuen bat egin biofilm-mailan deskribatutako 
emaitzekin. Erreka eta ibaien metabolismoa ekosistemaren konpartimentu zehatzetan ere neur daiteke, 
horietako bakoitzak ekosistema osoko prozesuari egiten dion ekarpena zehazten eta kuantifikatzen 
baimentzen duelarik (Acuña et al., 2011). Behaketa-bidezko landa-esperimentuan ikusi genuen isurketa 
urbanoek ekosistemaren metabolismoa emendatu zutela, batez ere ekosistemaren arnasketa, eta gainera, bai 
arnasketa eta bai ekoizpen primario osoa ere, esangarriki emendatu zirela kutsatzaileen 
kontzentrazioarekiko. Emaitza horiek bat datoz tesiko laborategi-esperimentuan deskribatutakoarekin, non 
isurketa urbanoak biofilmaren jarduera metabolikoak ere emendatu baitzituen. Kasu honetan ere, emendioa 
argiagoa izan zen komunitate-arnasketaren kasuan ekoizpen primario gordinaren kasuan baino, ekoizpena 
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kutsadura-maila ertainetan saturatu baitzen. Bi esperimentu horietako emaitzak, aitzitik, ez datoz bat 
manipulazio-bidezko landa-esperimentuan deskribatu genuenarekin. Izan ere, esperimentu horretako 
emaitzek tendentzia ahul estatistikoki ez-esangarriak baino ez zituzten erakutsi emendatutako arnasketa eta 
ekoizpen tasekiko. Hirugarren kapitulu honetan zehar aipatu bezala, arrazoi desberdinek eragotzi izan 
zezaketen emaitza edo efektu argiagoak ikustea, besteak beste, erreplika kopuru nahikoaren falta, isurketa 
urbanoaren kontribuzioa errekan oso baxua izan izana edota isurketa modu etenean askatu izana errekara. 
Hortaz, 3. kapituluko emaitzek, agian, baldintza esperimental zehatzak baino ez dituzte islatzen, baina beste 
bi kapituluetako emaitzak (2. eta 4. kapituluak) bat datoz aurretiaz literaturan deskribatu denarekin. Lan 
askok deskribatzen dute ekosistemaren metabolismoa isurketa urbanoen eraginaren pean dauden erreka eta 
ibaietan emenda daitekeela (adibidez, Gücker et al., 2006), nahiz eta horietako gehienek arnasketa  
deskribatzen duten kutsadurarekiko bereziki sentikorra izateagatik (Izagirre et al., 2008; Aristi et al., 2015). 
Orokorrean, ekosistema edota komunitate-mailako ekoizpen primario gordinak  isurketa urbanoekiko duen 
erantzuna ez da hain argia, eta askotan, erantzun-eza ekoizpena beste ingurumen-faktore batzuek erregulatu 
ahal izateari egotzi izan zaio, argiari (Aristi et al., 2015), ibar-basoari (Bernot et al., 2010) edota uraren 
uhertasunari (Izagirre et al., 2008), alegia. Ondorioz, erreka eta ibaien metabolismoan eman daitezkeen 
aldaketa hauek prozesu autotrofo eta heterotrofoen arteko oreka eraldatu dezakete, sistema heterotrofiarantz 
bultzatuz eta hortaz, kutsadura urbanoaren estres seinaleak oraindik ere argiagoak bilakatuz sistema 
hartzaileetan (Brack et al., 2007).  
 Azkenik, kutsadura urbanoak modu desberdinean eragin zuen komunitate mikrobiarrek edo 
ornogabeek materia organikoaren deskonposizioan zuten eragina. Materia organikoaren deskonposizioa 
faktore biotiko eta abiotikoen menpeko ondoz ondoko prozesu multzoek osatzen dute, zeintzuek 
deskonposizioa ingurumen-faktore desberdin askorekiko sentikor bihurtzen baituten (Young et al., 2008; 
Chauvet et al., 2016). Behaketa-bidezko landa esperimentuak erakutsi zuen isurketa urbanoek ez zutela 
eragin esangarririk izan komunitate mikrobiarraren bidez erregulatutako deskonposizioan, nahiz eta 
murrizteko joera ahul bat erakutsi zuen kutsatzaile kontzentrazioa emendatu ahala. Emaitza hauek bat datoz 
manipulazio-bidezko landa-esperimentukoekin, isurketa urbanoak ez baitzuen eragin esangarririk izan 
deskonposizio mikrobiarrean, nahiz eta ornogabeen bidezkoa esangarriki emendatu. Bi esperimentuen 
emaitzak, ordea, ez datoz bat laborategian deskribatu genuenarekin, azken kasu honetan deskonposizio 
mikrobiarra esangarriki emendatu baitzen kutsadurarekin. Autore askok deskonposizio tasaren gorakada 
deskribatu izan dituzte laborategiko esperimentuetan (Biasi et al., 2017), nahiz eta emaitza horiek askotan 
ez islatu landa-esperimentuetan (Solagaistua et al., 2018). Hortaz, emaitza horiek iradoki dezakete 
laborategiko esperimentuan erabilitako faktore abiotikoek, mantenugai kontzentrazio altuek, argi ez 
mugatzaileak edota uraren tenperatura epelek, funtzio garrantzitsua izan zutela deskonposizioa emendatzen 
(Spänhoff et al., 2007). Horregatik, beste autore batzuk deskribatu bezala (Ferreira et al., 2015), baldintza 
kontrolatuen pean egindako esperimentuek erantzun-patroi argiago eta sendoagoak erakutsi ditzakete, haien 
izaera sinplistak landa-esperimentuen emaitza kontrajarrien erantzule izan daitezkeen nahasketa-faktoreak 
ezabatzea baitakar. Amaitzeko, ornogabeen bidez erregulatutako deskonposizioa neurtu genuen 
esperimentu bakarrean (3.  kapitulua), ikusi genuen kontsumo-tasak esangarriki emendatu zirela isurketa 
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kontzentrazioarekin, ziurrenik inkubatutako hostoen palatabilitatea handitzearen ondorioz (Ferreira et al., 
2015) edo ornogabeen dentsitatea emendatzearen ondorioz (Pascoal et al., 2003). Emaitzak horiek, beraz, 
bat datoz ornogabeak kutsadurarekiko komunitate mikrobiarrak baino sentikorragoak izan daitezkeela 
iradokitzen duten lanekin (Hieber eta Gessner, 2002). Araztegien isurketek komunitate mikrobiarren 
jarduerak bultza ditzakete, jarduera entzimatikoak eta arnasketa kasu, eta ondorioz materia organikoaren 
deskonposaketa azkartu (Ferreira et al., 2006). Ornogabeak komunitate mikrobiarren jardueraren 
menpekoak direnez hostoen egokitzapenerako eta palatabilitatea emendatzeko, ornogabeen bidezko 
deskonposizioa efektu zuzen eta ez-zuzenen ondorioz eralda daitekeela esan ohi da (Bundschuh et al., 
2011, 2013), zeinak, agian, ornogabeak kutsadurarekiko sentikorrago bihurtu ditzakeen. Gainera, 
komunitate mikrobiarren eta ornogabeen funtzioa kutsadura urbanoaren ondorioz eraldatu daiteke (Hieber 
eta Gessner, 2002). Zentzu horretan, autore batzuek ornogabeen dentsitate maximoak deskribatu izan 
dituzte kutsadura-maila ertainetan (Friberg et al., 2011), eta honek iradokitzen du kutsadura-maila 
zehatzetan ornogabeen funtzioa mikrobioen aurrean gailendu daitekeela.   
4. Erreka urbanoen etorkizuna 
Kutsadura urbanoa ur gezetako ekosistemak mehatxatzen dituen estres-iturri ohikoenetariko bat da, 
askotan, gainera, beste hainbat estresorerekin batera eragin dezakeena, aldaketa hidromorfologikoekin, 
adibidez (EC, 2015; Birk et al., 2018). Estresore motak eta dituzten efektuak energian oinarritutako 
ikuspuntu baten arabera sailkatu daitezke, haien intentsitatea, maiztasuna edota eskala espaziala kontutan 
hartuz (6. irudia; Stevenson eta Sabater, 2010). Sailkapen horren arabera, mantenugaiak eta kutsatzaileak 
maitasun altuan baina intentsitate baxuarekin agertu ohi diren estresore gisa definitzen dira, eta hortaz 
aldaketa edo inpaktu itzulgarritzat hartzen dira (6. irudia). Horren arabera, estresore hauek komunitate 
biologikoak haien egoera fisiologiko normaletik baino ez dituzte mugituko, eta komunitateen adaptaziorako 
mekanismoak, oro har, nahikoak izango dira estres-mailari aurre egiteko. Ondorioz, horrelako inpaktuek 
aldaketa leunak baino ez dituzte eragiten (Segner et al., 2014), zeintzuek sistemaren errekuperazio-




6. irudia. Estresoreen sailkapena haien erlazionatutako energiaren arabera, intentsitatearen eta maiztasunaren bidez neurtua. 
Irudia Sabater et al. (2018b) lanetik hartutako da.  
 Tesi honetako emaitzak, hala ere, ez datoz bat aurreko sailkapenarekin. Izan ere, tesian aztertutako 
erreka batzuetan argi ikusi genuen isurketa urbanoek larriki kalte dezaketela uraren kalitatea, baldintza 
anoxikoak eraginez edota Europako erreka kutsatuenen pareko mantenugai kontzentrazioak emanez 
(Grizzetti et al., 2017). Uraren kalitatean emandako aldaketa horiek kalte larriak eragin ditzakete 
komunitate biologikoetan, ornogabe-komunitateen egituran aldaketa larriak eraginez, adibidez, behaketa-
bidezko landa-esperimenturekiko paraleloan egindako beste lan batean ikusi izan genuen bezala (Mor et al., 
Errebisiopean). Horrez gain, aldaketa horiek ondorio garrantzitsuak izan ditzakete ekosistemaren 
funtzionamenduan eta gakoak diren ekosistema-mailako zenbait prozesu funtzional eraldatu, biofilmaren 
mantenugaiak atxikitzeko gaitasuna edota arnasketa, alegia. Hori dela eta, gure emaitzek iradokitzen dute 
kutsadura urbanoa intentsitate eta frekuentzia altuko estres-iturri gisa sailkatu beharko litzatekeela, zeinak 
legatu-efektu larriak eragin ditzakeen, ekosistemen errekuperazio-gaitasuna murriztuz (Jarvie et al., 2013).  
 Etorkizunerako aurreikuspenek ez dituzte oso egoera baikorrak iragartzen, efektu hauek oraindik 
ere gehiago larriagotu baitaitezke estresoreak eskala espazial eta tenporal handigoetan agertzearen ondorioz 
edota estres-iturri berrien ondorioz, pestiziden eta produktu farmazeutikoen mundu-mailako hedapenaren 
ondorioz, adibidez (Ricart et al., 2010). Alde batetik, aurreko mendearen amaieratik herri eta hirietako 
biztanleriak nabarmen egin du gora, eta datozen hamarkadetan joera honek bere horretan jarraituko duela 
iragartzen da, populazioaren tamaina eta banaketa espaziala oraindik ere gehiago handituz eta hirien 
inguruan kontzentratuz (Jones eta O´Neill, 2016). Horren ondorioz, kutsadura urbanoaren eraginak oraindik 
ere nabariagoak izango dira, “Erreka Urbanoen Sindromea” jasaten duten erreken eta ibaien kopurua 
nabarmen emendatuz (Walsh et al., 2005). Beste aldetik, aurreikusitako lehortearen emendioak oraindik ere 
gehiago areagotuko ditu kutsadura urbanoaren efektuak, hurrengo urteetan espero baita erreka eta ibaietako 
asko iragankor bihurtzea klima aldaketaren edota uraren abstrakzioaren ondorioz (Acuña et al., 2014).  
Egoera horien aurrean, erreka eta ibai askoren diluzio-gaitasuna nabarmen murriztuko da eta hortaz, 
isurketa urbanoek proportzio handiagoa izango dute sistema hartzaileen emarian (Rice eta Westerhoff, 
2017), nabarmen emendatuz isurketa urbanoen menpeko erreka eta ibaien kopurua (Döll eta Schmied, 
2012). Horrez gain, aldaketa globalak aurreikusten dituen egoeren ildotik (Hisdal et al., 2001), espero da 
euri-patroiak aldatu eta errekak uharragoak bilakatuko direla, zeinak baldintza lehorren eta muturreko euri-
zaparraden arteko txandakatzea eragingo duen (Räisänen et al., 2004). Euri-sasoi horiek, hain zuzen, 
araztegien funtzionamendua zaildu dezakete, tratatu gabeko hondakin uren halabeharrezko isurketak 
eraginez (Corada-Fernández et al., 2017). Halabeharrezko isurketa horiek larriki kalte dezakete uraren 
kalitatea kutsatzaile desberdin askoren kontzentrazioa emendatzearen ondorioz: mantenugaiak, metal 
astunak, lehentasunezko bestelako kutsatzaileak, hala nola, farmazeutikoena eta garbiketa eta zaintza-
produktuena, alegia (Canobbio et al., 2009; Guasch et al., 2010; Corada-Fernández et al., 2017). Dena den, 
beste autore askoren ustez, produktu kimiko berrien ekoizpena eta dibertsifikazioa izango da aldaketa 
globalaren eragile nagusia (Bernhardt et al., 2017). Azken hamarkadetan produktu hauek, nahiz eta alde 
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batera utzi izan diren aldaketa globalaren efektuak aztertzerako orduan (Stehle eta Schulz, 2015), izugarri 
emendatu dira kantitatean, dibertsitatean eta hedapen geografikoan (7. irudia). Haien ekoizpenaren eta 
dibertsifikazioaren hazkuntzak, batez ere pestizida eta produktu farmazeutikoena, aurretiaz aldaketa 
globalaren eragile nagusi gisa sailkatu izan diren beste faktore askoren tasak gailendu ditu, adibidez, CO2 
kontzentrazio atmosferiko altua, mantenugaiak, lurzoruaren erabileraren aldaketa edota biodibertsitatearen 
galera (7a vs. 7b eta 7c irudiak). Gainera, konposatu hauek epe-luzeko ingurumen-aldaketak eragiten 
dituzte. Horrez gain, ingurumen-arazo oso larri bilakatzen ari da ur inguruneetan ematen ari den 
plastikozko partikulen metaketa masiboa (Geyer et al., 2017). Aurretiaz gai honen inguruan egin diren 
ikerketa gehienek, ur gaziko inguruneetan eta bertako komunitateei ekar dakizkiekeen arriskuetan 
erreparatu izan dute, ur gezetako ekosistemek askoz ere atentzio gutxiago jaso izan dutelarik. Hala ere, 
azken urteotan egindako azterketek erakutsi dute plastikozko partikulak ur gezetako inguruneetan ere 
agertu ez ezik, ozeano eta itsasoetan adina kutsakorrak izan daitekeela, eta beraz, ur gezetako komunitate 
biologikoak ere larriki kalte daitezke (Wagner et al., 2014; Dris et al., 2015; Eerkes-Medranos et al., 2015). 
Ondorioz, beldur gara konposatu kimiko berri hauen ekoizpen masiboak kalte larriak eragingo dituela 
komunitate biologikoetan, eta azkenik ekosistemaren funtzionamenduan (Malaj et al., 2014; Bernhardt et 
al., 2017).  
 
7. irudia. Azken hamarkadetan zehar emendatu diren faktore desberdinen hazkuntza-tasak (a) orain arte ingurumen aldaketa 
globalaren erantzule gisa deskribatuak izan diren faktoreena, (b) bai AEBtan baita mundu-mailan ere pestiziden eta produktu 
farmazeutikoek jasandako dibertsifikazio eta aplikazioarena, eta (c) konposatu kimiko sintetikoen, pestiziden eta produktu 
farmazeutikoen sektoreek bakarka jasan izandako balio komertzial globalarena. Irudia Bernhardt et al., (2017) lanetik 
hartutakoa da.  
Egoera kezkagarri horiekin erlazionatutako ingurumen-arazoei aurre egin eta epe-luzera ekidin 
ahal izateko, argi dago dagoeneko existitzen diren kudeaketa estrategiak garatu eta hobetu beharko 
genituzkeela. Alde batetik, beharrezkoa da mundu-mailako saneamendua eta arazketa hobetzea, herrialde 
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azpigaratuetan ez ezik herrialde garatuetan ere, inolako tratamendurik gabeko hondakin uren isurketak 
oraindik ere existitzen baitira. Beste aldetik, gaur egun hondakin uren araztegietan dauden tratamendu 
prozesuak hobetu beharko lirateke sofistikazio-maila altuagoko tratamendu tertziarioak ezarriz, bereziki 
kutsatzaile berrien ezabapenera moldatutakoak, produktu farmazeutikoenera, adibidez. Egia da gaur egun 
neurri hauek izugarri garestiak direla, baina inongo zalantzarik gabe, prezio hauek behera egingo dute 
kutsatzaile berriak ugaritu ahala. Azkenik, esan beharrekoa da kutsadura urbanoa ez dela gizabanako gutxi 
batzuek konpon dezaketen arazoa eta horregatik, giza populazio osoa jabetu beharko litzatekeela dimentsio 
globalak dituen arazo honi buruz, neurriak hartu eta horrela, kutsatzaileen kontzentrazioak eta kantitateak 
murrizteko. Asko irabazi baitaiteke, adibidez, gure erabilera beharrezko kutsatzaileetara mugatze 
hutsarekin, plastiko edo farmazeutikoen erabilerara, esaterako. Askok pentsatuko dute kutsadura 
murrizteko neurri hauek, agian, bakunegiak izan daitezkeela eta horrez gain, garestiegiak gaur egungo 
ekonomia sistemara aplikatzeko. Azken hau, ordea, askotan errepikatu izan da ingurumen-administrazioak 
ezarritako beste neurri batzuekin. Esaterako, orain dela hamarkada batzuk, Euskal Herriko errekak eta 
ibaiak munduko kutsatuenen artean aurkitzen ziren (8. irudia). Aurkezten zuten egoera ekologiko txiroa 
gizarte garatu batean bizi ahal izateko ordaindu beharreko prezioa zela uste zen, eta ingurumenaren 
kalitatea hobetzeko egindako inbertsio guztiak, ordea, giza ekonomiarentzat eta ongizatearentzat zeuden 
mehatxu larrienetako bat. Zorionez, ezin gintezke okertuago egon! Noski, herrialde-mailan saneamendu eta 
tratamendu prozesu egokiak ezartzeko diru-kantitate handiak behar izan dira, baina aldi berean horrek 
gizarte garatuago eta ekonomia dinamikoago baterako bidea zabaldu du. Gustatuko litzaidake pentsatzea 
giza populazioa norabide berean ari dela lanean, eta ondorioz, aurrerapen ekologiko garrantzitsuak ikusi 
ahal izango ditugula hurrengo hamarkadetan zehar.  
 
8. irudia. Urumea Ibaia Donostiatik igarotzean (Iberiar Penintsularen ipar-ekialdea) 1960 urtean (ezkerrean) eta 2018 urtean 
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1. Tesi honetan zehar aztertutako isurketa urbanoek pH eta oxigeno disolbatuaren kontzentrazio baxuak, 
baina eroankortasun elektriko altuak zituzten. Horrez gain, mantenugaien eta bestelako mikro-
kutsatzaileen kontzentrazio altuak zituzten, hala nola, produktu farmazeutikoena eta metal astunena.  
2. Isurketa urbanoek esangarriki eraldatu zuten aztertutako erreken funtzionamendua. Orokorrean, 
neurtutako ekosistema-mailako prozesu gehienak emendatu zituzten, nahiz eta erantzun-patroi 
konplexu eta espezifikoak jarraitu.  
3. Behaketa bidezko landa-hurbilketak erantzun-patroi konplexuak erakutsi zituen erreka mediterraneoen 
funtzionamenduan, batik bat kutsadura urbanoaren eta ur-eskasiaren arteko elkarrekintzaren ondorioz. 
Deskribatutako erlaziorik esangarrienak konposatu farmazeutiko aktiboekin agertzen ziren, isurketa 
urbanoen izaera konplexuak kausalitate erlazio zuzenak ezartzea eragotzi zuen arren.  
4. Manipulazio bidezko landa-hurbilketak azpimarratu zuen isurketa urbanoek, nahiz eta oso diluituta 
egon sistema hartzailean, ondorio oso konplexuak eragin ditzaketela ekosistemaren egitura eta 
funtzionamenduan, zeinak agian oharkabean mantenduko liratekeen baldintza esperimental ez hain 
zorrotzetan.  
5. Oro har, bi landa-esperimentuek erakutsi zuten isurketa urbanoek ekosistema-mailako prozesu 
gehienak emendatu zituztela, biofilmaren mantenugaiak atxikitzeko gaitasunaren salbuespen 
bakarrarekin. Eta gainera, argi uzten dute biofilm-mailako erantzunak eta ekosistema-mailakoak 
desberdinak izan daitezkeela.  
6. Kutsadura gradiente osoa bildu zuen laborategi esperimentuak ez zuen subsidio-estres moduko 
erantzun-patroi orokorrik sortu, neurtutako prozesu gehienak kutsadura kontzentrazioarekiko emendatu 
egin baitziren. Aurresan genezake, agian, subsidio-estres motako erantzun-patroiak aurkituko 
liratekeela gutxiago tratatutako isurketen kasuan.  
7. Emaitza hauek aditzera ematen dute berebiziko garrantzia duela erreka eta ibai hartzaileen diluzio-
gaitasuna mantentzeak. Gainera, orain arte dauden tratamendu prozesuak hobetu beharko liratekeela 
iradokitzen dute, modu horretan kutsatzaile nahasketa konplexu horien inpaktu ekologikoak 
murrizteko. 
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